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La intensificación agrícola de la región pampeana puede tener efectos sobre la 
diversidad de aves que necesitan ser evaluados. Para hacerlo, se necesita conocer 
qué factores determinan la diversidad de aves y a qué escalas se dan. Las 
investigaciones recientes han estado orientadas a estudiar los factores estructurales 
del paisaje como determinantes de la biodiversidad. Los factores dinámicos, en 
cambio, han recibido menos interés. En este trabajo se evaluaron los factores 
estructurales y dinámicos del paisaje que determinan la diversidad de aves en la 
región pampeana.  
El área de estudio se clasificó en zonas con condiciones ambientales 
contrastantes de estructura e historia agronómica y en ellas se muestreó la diversidad 
de aves. Utilizamos modelos de lógica difusa, los cuales permiten utilizar variables 
lingüísticas para caracterizar la complejidad espacio-temporal del paisaje y trabajarlas 
con otras cuantitativas y categóricas. 
La riqueza de aves mostró una correlación positiva con la complejidad y el 
porcentaje de cobertura de pastura a escala local, aunque menor para esta última. A 
escala de faceta, la riqueza de aves se correlacionó positivamente con la complejidad 
del paisaje y negativamente con la intensidad de uso agrícola. La oferta de recursos 
de nidificación fue el factor que determinó más claramente la distribución de las 
especies. 
La influencia de la dinámica del paisaje fue estudiada en el corto plazo a partir de 
una sequía que tuvo lugar durante el segundo año de muestreo. La sequía afectó la 
abundancia de las especies, pero en forma diferencial según sus hábitos tróficos. El 
efecto de la sequía también fue diferente según el uso principal de la tierra a escala 
local. 
Los resultados mostraron que en agroecosistemas pampeanos la diversidad de 
aves está determinada principalmente por elementos antrópicos del paisaje ajenos al 
bioma original. Por lo tanto, se debería enfocar el manejo del paisaje sobre estos 
elementos más que sobre el uso del suelo para favorecer la biodiversidad en la región. 
 
 











Agricultural intensification in pampean region could affect bird diversity in ways 
that have not been yet evaluated. In order to do that, we need to understand the factors 
that influence the local bird community at the scale at which they operate. Recent 
research was focused in understanding landscape structural factors as biodiversity 
drivers. Dynamic factors, on the contrary, have received less attention. In this study, I 
evaluated both the structural and dynamic factors that may influence the relationship 
between bird diversity and Pampean agricultural landscape.  
The study area was classified in areas with contrasting structure and agronomic 
history, and bird diversity was surveyed. I built fuzzy logic models, which allowed me to 
use linguistic variables in order to characterize spatio-temporal landscape complexity 
and combine them with quantitative and categorical variables. 
Bird species richness showed a positive correlation with complexity and % 
pasture cover at a local scale, though it was less pronounced with the latter. At the 
facet scale, bird species richness was positively correlated with landscape complexity 
and negatively with agricultural use intensity. Nesting resources offer was the factor 
that more clearly determined bird species distribution. 
The influence of landscape dynamic was studied in the short term as the effect of 
a drought that took place during the second year of surveys. Drought affected bird 
abundance differently according to the species trophic habits. Also, land use influenced 
the effect on the different groups of species. 
These results showed that in Pampas agroecosystems bird diversity was 
determined mainly by anthropogenic elements of the landscape, strange to the original 
biome. Thus, more focus should be put on the management of these elements rather 
than on land use type to favour biodiversity in the region. 
 
 








AER: Area efectiva de red 
EAA: esquemas agroambientales 







PP: pequeñas presas 
min: “mínimo valor de” 
NDVI: Normalized Difference Vegetation Index (Indice de vegetación 
normalizado) 
































1.1 Agricultura y biodiversidad 
 
En las últimas décadas, la pérdida de biodiversidad ha captado la atención de los 
científicos. La biodiversidad, considerada en sus tres niveles -genético, de especies y 
ecosistemas-, proporciona bienes y servicios sociales (Lockwood 1999, Hietala-Koivu 
et al. 2004), económicos (Pimentel et al. 1997) y ecológicos (Altieri 1999). En el 
aspecto ecológico, la biodiversidad es considerada en torno a su influencia en 
procesos como el control de plagas, la resistencia a invasiones biológicas, la 
polinización de los cultivos, el ciclado de nutrientes y la productividad primaria 
(Pimentel et al. 1992, Vandermeer et al. 1998, Chapin et al. 2000). Sin embargo, la 
relación entre funcionamiento del ecosistema y biodiversidad no es sencilla ya que 
algunas relaciones pueden no ser lineales (Chapin et al. 2000). Algunas funciones 
ecosistémicas no son influenciadas por la biodiversidad debido a la redundancia en las 
funciones ecológicas de las especies (Swift et al. 2004). En ese caso, el valor de la 
biodiversidad es el de otorgar resiliencia al sistema, un “reaseguro” frente a 
perturbaciones externas de su equilibrio (Walker 1992, Loreau et al. 2001, Hooper et 
al. 2005). 
Los ecosistemas naturales evolucionan por la acción del hombre hacia 
tecnoecosistemas de tipo rural y urbano con alto nivel de intervención antrópica. En 
ellos, las funciones naturales son reemplazadas por subsidios energéticos e 
información cultural (rotaciones de cultivos, diseño territorial, selección de cultivares, 
control de plagas y malezas, etc.). Esta pérdida de funciones naturales y la 
dependencia de subsidios externos afecta a los organismos vivientes y la estabilidad y 
resiliencia del sistema (Naveh et al. 2001). En las últimas décadas, se han sumado 
nuevas tecnologías agrícolas que representan más riesgos para los ecosistemas y sus 
funciones. Los organismos genéticamente modificados (OGM) podrían afectar 
negativamente la diversidad de artrópodos, malezas y aves (Watkinson et al. 2000, 
Hilbeck 2001, Dale et al. 2002, Donald 2004, Snow et al. 2005). El sistema de siembra 
directa, por su parte, puede promover la biodiversidad de la fauna terrestre a escala 
local (Ríos De Saluso 1998, Zaccagnini 2001) pero también promueve la 
intensificación en el uso de la tierra (Satorre 2005) y la homogeneización y 
sincronización temporal de las prácticas agrícolas, disminuyendo la heterogeneidad 
ambiental a escalas mayores (Poggio, com. personal). En efecto, se considera a la 
intensificación agrícola como una de las mayores amenazas para la diversidad de 
especies y sus funciones (Sala et al. 2000, Flynn et al. 2009). Se pone de manifiesto 
por ello la necesidad de implementar políticas que mitiguen el impacto negativo de la 
actividad agrícola sobre la biodiversidad.  
Se ha planteado en los últimos años la necesidad de conservación de 
biodiversidad en sistemas productivos (Pimentel et al. 1992). Existen distintos 
enfoques desde los cuales se aborda la  valoración de la biodiversidad en 
agroecosistemas. Uno de ellos se concentra en los servicios ecosistémicos que provee 
la biodiversidad para la producción agrícola (Altieri 1999). La biodiversidad tiene un 
valor utilitario que se puede traducir en términos económicos por la reducción de los 
insumos necesarios por el reemplazo de esos servicios (Pimentel et al. 1997). Otros 
enfoques plantean que los agroecosistemas pueden ofrecer un servicio para la 
conservación de la biodiversidad, independientemente de su valor para la actividad 
agrícola (Firbank 2005, Swinton et al. 2006). Según esta perspectiva, los sistemas 
productivos ocupan la mayor parte de la superficie terrestre, por lo que los naturales ya 
no pueden ser vistos como la única opción para la conservación de la biodiversidad 
(Pimentel et al. 1992, Saunders 1994, Swift et al. 2004, Declerck et al. 2010). Por lo 
tanto, se plantea la necesidad del manejo del paisaje agrícola para proveer hábitat 
para distintas especies (De Snoo 1999, Di Giulio et al. 2001, Marshall et al. 2002, 
Perkins et al. 2002, Marshall et al. 2003, Vickery et al. 2009).  
Si bien no son contradictorios, estos enfoques tienen implicancias distintas por 
sus costos y externalidades. El primero de ellos (llamado “biodiversidad para la 
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agricultura”, sensu Duelli 2006) provee beneficios directos para los agricultores a 
través de la reducción de costos en los insumos, por lo que su adopción voluntaria es 
facilitada. En el segundo, llamado “agricultura para la biodiversidad”, el beneficio se da 
sobre el conjunto de la sociedad y muchas veces se logra a través de una reducción 
en la rentabilidad de los agricultores. Esto genera la necesidad de establecer algún 
tipo de compensación económica, la que en la Comunidad Europea se da a través de 
esquemas agroambientales (EAA). 
 
 
1.2 Esquemas agroambientales como herramientas orientadas a la conservación 
de la biodiversidad 
 
En los países de la Unión Europea se aplica desde 1992 la Política Común 
Agrícola (Common Agricultural Policy, CAP). Una de sus herramientas son los 
esquemas agroambientales (EAA), que intentan mitigar los efectos negativos de la 
agricultura, entre ellos la pérdida de biodiversidad. Estos esquemas consisten en 
manejos especiales del agroecosistema por los cuales los agricultores reciben 
compensaciones monetarias, las que pueden constituir una buena proporción de su 
ingreso total (Tscharntke et al. 2005). Entre las prácticas más comúnmente aplicadas 
se encuentran el manejo de los márgenes de cultivos, de cercos vivos, reducción en la 
aplicación de pesticidas y fertilizantes y abandono de tierras (Sotherton 1998, Marshall 
et al. 2002, Tscharntke et al. 2005, Concepción et al. 2008, Vickery et al. 2009). 
Muchas de estas políticas tienen falencias en su diseño que no permiten evaluar su 
efectividad real en la conservación de biodiversidad y los servicios ecosistémicos en 
agroecosistemas, por lo que en años recientes se ha abierto un debate en torno a este 
tema (Whittingham 2007). Recientes evaluaciones dan resultados tanto positivos 
(Peach et al. 2001, Critchley et al. 2004, Pywell et al. 2006) como neutros (Kleijn et al. 
2004, Marshall et al. 2006). Se ha observado que la efectividad de los esquemas 
aplicados localmente depende en general del contexto a escala de paisaje 
(Roschewitz et al. 2005, Concepción et al. 2008, Batáry et al. 2010) por lo que el 
diseño de estas herramientas es complejo y debería incluir conceptos de la ecología 
de paisajes. 
En la Argentina, políticas de este tipo no están suficientemente desarrolladas. 
Las iniciativas de programas de conservación de biodiversidad en establecimientos 
productivos han sido mayormente generadas por ONG’s en base a convenios con los 
productores (Marino 2008, Roldán et al. 2010). Su participación es voluntaria y no 
obtienen por ello ningún tipo de compensación. La falta de una política oficial de 
incentivo para la conservación de biodiversidad en agroecosistemas de Argentina 
constituye una falencia, pero al mismo tiempo una oportunidad para considerar el 
diseño de herramientas con un método que permita hacer el seguimiento de su 
efectividad en el logro de sus objetivos. 
 
 
1.3 Aves en agroecosistemas 
 
Las aves presentes en agroecosistemas han recibido particular atención por sus 
funciones de controladoras de insectos dañinos (Kirk et al. 1996) o por constituirse 
como plagas de cultivos (Canavelli et al. 2008), así como por el valor cultural y estético 
que poseen (Daily et al. 1997). Las aves también han sido usadas habitualmente como 
indicadores de sustentabilidad (Butler et al. 2007, Gottschalk et al. 2010) dado que la 
intensificación agrícola ha afectado negativamente sus poblaciones en distintas 
regiones del planeta (Matson et al. 1997, Gabelli et al. 2004, Tscharntke et al. 2005, 
Filloy y Bellocq 2007, Codesido et al. 2008). Algunos de los EAA europeos están 
especialmente diseñados para la conservación de la diversidad de aves o de especies 
de aves en particular (Askew et al. 2007, Perkins et al. 2008, Douglas et al. 2009). 
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1.4 Avifauna de la región pampeana 
 
La avifauna de la región pampeana estaba originalmente asociada a la 
vegetación de pastizal y no se reconocen muchas especies exclusivas (Cabrera et al. 
1947). Con la introducción del árbol como nuevo elemento fisonómico la comunidad de 
aves sufrió los primeros cambios. Un conjunto de especies perchantes ingresaron 
desde la ecorregión del Espinal y colonizaron la Pampeana. Los árboles permitieron la 
expansión del área de distribución del aguilucho langostero (Buteo swainsoni), las 
palomas, el pirincho (Guira guira), pájaros carpinteros (Colaptes spp.) y el benteveo 
(Pitangus sulphuratus), entre otras especies (Davis 1940, Comparatore et al. 1996, 
Sarasola y Negro 2006, Codesido et al., en prensa). Las especies asociadas al 
pastizal nativo, por el contrario, fueron afectadas negativamente por pérdida de 
hábitat. Entre ellas se encuentran el chajá (Chauna torquata), las cachirlas (Anthus 
spp), el verdón (Embernagra platensis) y varias especies del género Sporophila (Filloy 
y Bellocq 2006, 2007). Además de la pérdida de hábitat, otras actividades humanas, 
como la aplicación de plaguicidas de base fosforada o clorada, afectaron 
negativamente las poblaciones de aves (Goldstein et al. 1999). La introducción del 
ganado vacuno y equino, si bien menos que la agricultura, también afectó la diversidad 
de aves de la región. Las modificaciones en la estructura de la vegetación por efecto 
del pastoreo aumenta la tasa de predación de nidos de algunas especies de aves, así 
como también favorece a otras que prefieren ambientes con pastos cortos, como el 
tero común Vanellus chilensis (Zalba y Cozzani 2004). 
Actualmente, la avifauna registrada para la región, incluyendo las aves 
colonizadoras y exóticas introducidas, comprende más de 300 especies. Algunas de 
ellas tienen importancia económica en relación a la agricultura, actuando como plagas 
de cultivos (por ej. cotorras, palomas)  o como controladoras de plagas (por ej. 
aguilucho langostero, búhos y lechuzas, tero, chimango) (Rizzo 1978).  
La subregión de la Pampa Ondulada ha sido modificada para uso agrícola y 
ganadero en una intensidad de tal magnitud que hoy no se identifican grandes áreas 
de pastizal nativo prioritarias para su conservación (Miñarro et al. 2006). Los últimos 
relictos de pastizal, localizados en las banquinas de caminos y terrenos baldíos de las 
zonas peri urbanas, se encuentran amenazados por la expansión agrícola o por la 
invasión de especies leñosas. Es por estas razones que la conservación de las aves 
debe hacerse in situ en los agroecosistemas, incluyendo la actividad humana como un 
componente de la dinámica de la región y al mismo tiempo conservando los relictos de 
ambientes nativos. Para ello, es necesario comprender con más profundidad la 
relación de las especies con la estructura y dinámica de este ecosistema “novel”. Este 
conocimiento podrá ser empleado para diseñar planes de manejo territorial de la 
región, en una forma similar a los EAA implementados en la Comunidad Europea. 
 
 
1.5 Determinantes de la diversidad biológica en agroecosistemas 
 
En sistemas antrópicos el tipo y la intensidad de uso de suelo son uno de los 
factores de mayor importancia para determinar la biodiversidad (Matson et al. 1997, 
Bengtsson et al. 2005, Cingolani et al. 2008, Flynn et al. 2009). En agroecosistemas de 
Europa, los lotes en descanso son preferidos por las aves por tener un menor impacto 
por pesticidas y brindar mayor eficiencia de caza para especies predadoras en ese tipo 
de ambientes (Henderson et al. 2000). En la región Pampeana, se postula que el uso 
pastoril está asociado a una mayor diversidad de aves que el uso agrícola (Filloy y 
Bellocq 2007, Codesido et al. 2008, Schrag et al. 2009) pero dentro de éste también 
existe una heterogeneidad entre distintos cultivos en su efecto sobre la biodiversidad. 
Leveau y Leveau (2004b), por ejemplo, hallaron una mayor riqueza de aves en cultivos 
de girasol y en campos arados de agroecosistemas pampeanos. Por el contrario, los 
rastrojos de trigo y soja fueron evitados con excepción de las rapaces, posiblemente 
 6 
debido a una mejor visibilidad de sus presas en esos ambientes (Leveau y Leveau 
2002). 
Otro de los atributos de mayor influencia sobre la biodiversidad es la 
heterogeneidad del hábitat (Benton et al. 2002b, Dauber et al. 2003). En 
agroecosistemas, uno de los elementos más importantes para sumar heterogeneidad 
al paisaje son los bordes de cultivos y sus características: tamaño, presencia/ausencia 
de árboles y riqueza florística (Lakhani 1994, Hinsley y Bellamy 2000, Di Giacomo y 
López de Casenave 2010). Los bordes de cultivo pueden actuar como sitios de 
alimentación y nidificación para las aves (Hinsley y Bellamy 2000). Otros elementos 
del paisaje, como los cuerpos de agua temporarios, también generan heterogeneidad 
ambiental y ofrecen recursos para aves acuáticas y otros organismos (Shnack et al. 
2000). 
La fragmentación del hábitat tiene un efecto negativo al crear ambientes de 
borde, los cuales generan mayor exposición de las especies de interior a predadores y 
parásitos de cría (Andrén 1994, Donovan et al. 1997, Ewers y Didham 2006, pero ver 
Lahti 2001). Sin embargo, el efecto de la fragmentación depende del contraste entre 
los dos ambientes. La composición de las comunidades de aves en parches de 
bosque varía según el tipo de matriz (Saab 1999, Dunford y Freemark 2004) y las 
diferencias son mayores cuanto más contrastantes sean los dos ambientes (Rodewald 
y Yahner 2001, Lantschner y Rusch 2007). Estos estudios presentan la limitante 
conceptual de la aproximación clásica de la ecología de paisajes, la cual considera el 
paisaje en forma binaria con parches hábitat y una matriz hostil homogénea (Forman 
1995). Sin embargo, existe una heterogeneidad intrínseca de los paisajes agrícolas y, 
en ciertas circunstancias, éstos son mejor vistos como variegados antes que 
fragmentados (McIntyre y Barret 1992). Esta aproximación es la más adecuada para el 
estudio de los agroecosistemas pampeanos, donde los contrastes, al menos en 
fisonomía, son menores y los procesos ecológicos que se dan en los bordes son 
diferentes a los antes mencionados. De hecho, los bordes en los agroecosistemas 
pampeanos generados por la red de alambrados y banquinas de caminos pueden 
constituir ambientes ecotonales que funcionan como refugios para la vida silvestre 
(Szpeiner et al. 2007). 
Los mecanismos que controlan la biodiversidad difieren según la escala espacial 
considerada (Wickham et al. 1997, Beever et al. 2006). En la escala de paisaje, la 
extensión de hábitat, la composición y la configuración son las características más 
importantes en relación a la diversidad. Algunos estudios muestran una correlación 
positiva entre el área de hábitat y la diversidad y abundancia de aves (Robinson et al. 
2001, Horlent et al. 2003, Hamer et al. 2006, pero ver Flather y Sauer 1996). Los 
patrones regionales de biodiversidad están determinados por la energía disponible 
(Bailey et al. 2004, Haberl et al. 2005), las condiciones climáticas (Cueto y López de 
Casenave 1999), la estructura y composición del paisaje (Mazerolle y Villard 1999) y la 
tenencia de la tierra (Lovett-Doust et al. 2003, Ortega-Huerta y Kral 2007). Los 
atributos del paisaje pueden interactuar produciendo relaciones sinérgicas, 
antagónicas o de jerarquía. En ciertos casos, las características del paisaje a escalas 
amplias puede compensar las diferencias por uso local en el efecto sobre la 
biodiversidad (Tscharntke et al. 2005).  
La respuesta de las especies a los distintos controles de diversidad varía según 
su hábito migratorio (Flather y Sauer 1996, Fox 2004), su nicho ecológico (Saab 1999), 
historia de vida (Lee et al. 2002), asociación con el hábitat (Dunford y Freemark 2004, 
Filloy y Bellocq 2007) y tamaño corporal (Henle et al. 2004). En el Este de los Estados 
Unidos, las especies residentes son menos afectadas que las migratorias 
neotropicales por las características del paisaje (Flather y Sauer 1996). Algunas 
especies son afectadas negativamente por los disturbios antrópicos, mientras que 
otras –generalistas, especialistas de borde, parásitos de cría e introducidas- se ven 
beneficiadas (Saab 1999, Filloy y Bellocq 2007). Esto implica que la riqueza y 
composición de la comunidad de aves en un sistema agrícola perturbado no se pueda 
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predecir fácilmente. En agroecosistemas de Europa, por ejemplo, se ha visto que la 
intensificación agrícola produce cambios en la composición de la comunidad a través 
del recambio específico pero sin afectar la riqueza de aves (Burel et al. 1998). Es por 
esto que, a los fines de manejo de los ecosistemas agrícolas, es necesario determinar 
los distintos grupos biológicos de interés y estudiar su respuesta a las características 
del paisaje. 
De igual manera, la respuesta de las aves a las distintas escalas varía entre 
especies y depende, entre otros factores, de su historia de vida, uso de hábitat y 
tamaño corporal (Pearson 1993, Saab 1999, Lee et al. 2002, Mitchell et al. 2006). 
Estas relaciones podrían deberse a mecanismos como la selección de hábitat, la cual 
se ha demostrado que opera a distintas escalas en forma jerárquica (Cueto 2006, 
Chalfoun y Martin 2007). Asimismo, With (1994) propuso que la estructura del paisaje 
no influiría en los organismos más allá de la escala a la que éstos pueden percibirlo. 
Sin embargo, es posible que la estructura del paisaje influya en la dinámica de las 
aves a escalas diferentes a la que lo perciben para sus actividades de forrajeo o 
selección de hábitat. Este efecto resultaría de las interacciones con las especies 
sensibles a otras escalas que podrían alterar las tasas de parasitismo de cría o 
predación, y a las interacciones entre distintos tipos de cobertura de la tierra y el 
manejo que se hace sobre ellas. Esto explicaría los resultados de estudios que 
muestran que las especies responden a características del paisaje a múltiples escalas 
a la vez (Cushman y McGarigal 2004a, Thogmartin y Knutson 2006). 
Los determinantes de la biodiversidad en agroecosistemas antes descriptos (uso 
del suelo, heterogeneidad espacial, escalas) interactúan en forma compleja. En la 
región pampeana, el efecto de algunos de los componentes del paisaje agrícola sobre 
las aves, como la heterogeneidad aportada por árboles y bordes de camino, está poco 
explorado. Para desarrollar herramientas de manejo en la región, se necesitan 
estudios que evalúen el peso relativo de los atributos del paisaje y sus interacciones a 
distintas escalas espaciales para determinar la riqueza de especies. 
 
 
1.6 Dinámica del paisaje 
 
La influencia de la dinámica temporal de los agroecosistemas sobre la diversidad 
de aves es un aspecto menos explorado (Lunt y Spooner 2005). Un paisaje agrícola 
está conformado por elementos fijos, que conforman la matriz de caminos, 
parcelamiento y centros urbanos, y elementos con distinto nivel de permanencia, como 
los árboles, las banquinas de caminos, las pasturas y los cultivos anuales. La variación 
de estos elementos del agroecosistema se da a través de procesos cíclicos (rotación 
de cultivos) o direccionales (por cambios en los sistemas de manejo agrícola, erosión, 
etc.), los cuales son heterogéneos en el tiempo y en el espacio. Los cambios en el 
paisaje a través de su historia de disturbios antrópicos y tenencia de la tierra generan 
ecosistemas noveles que difieren en estructura, composición y función (Burel y Baudry 
2002, Lunt y Spooner 2005). Pero procesos de diferentes tipos pueden conducir a 
paisajes presentes similares (Ernoult et al. 2006a). Por esta razón, la historia del 
paisaje conforma un paisaje “oculto”, no visible a través de la cobertura actual.  
El paisaje oculto podría tener influencia sobre los patrones de biodiversidad. Los 
procesos dinámicos a corto plazo afectan a las aves en la selección de hábitat. Las 
aves hacen un uso diferencial de la tierra en el tiempo según sus necesidades (Boutin 
et al. 1999, Chamberlain et al. 1999, Kirk et al. 2001). En agroecosistemas, los hábitats 
marginales constituyen un sitio de alimentación en invierno, mientras que en verano 
proporcionan refugio y sitios de nidificación (Hinsley y Bellamy 2000). Fernández et al. 
(2003) estudiaron la distribución de la loica pampeana (Sturnella delfilippii) en la 
provincia de Buenos Aires en relación a la disponibilidad de sitios de nidificación. La 
ausencia de individuos en sitios considerados aptos podría ser explicada por factores 
que se dan en otras estaciones, como la disponibilidad de alimento en invierno. 
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Resultados similares se observaron en paisajes de Escocia, donde la abundancia de 
aves en un año se correlaciona con la abundancia de insectos en el año anterior, la 
cual, a su vez, depende del tipo de manejo agrícola (Benton et al. 2002a). Por otro 
lado, los manejos pueden influir en forma diferencial según los hábitos migratorios de 
las especies. Las aves migratorias podrían estar poco influenciadas por la 
configuración del paisaje agrícola durante el invierno (Fox 2004). En las residentes, en 
cambio, se ha observado que las características del hábitat en invierno determinan la 
selección de territorios en verano (Whittingham et al. 2005).  
Los procesos de largo plazo se manifiestan a través de cambios progresivos en 
las condiciones ambientales, en las comunidades de malezas e insectos, degradación 
del suelo, etc. La intensificación de sistemas agrícolas de Francia reduce la 
conectividad del paisaje en estudios de simulación, pudiendo tener fuertes influencias 
en la dinámica de las poblaciones y comunidades animales (Baudry et al. 2003). En 
Estados Unidos, la fragmentación de pastizales y la invasión de plantas leñosas 
cambió la composición de la comunidad de aves (Coppedge et al. 2001). En la Región 
Pampeana, por su parte, las comunidades de insectos y malezas varían de acuerdo a 
la sucesión de cultivos (de La Fuente et al. 2003) y eso podría trasladarse a niveles 
tróficos superiores como las aves. 
Los procesos dinámicos antes descriptos pueden interactuar con los atributos 
fijos del paisaje alterando la dinámica del ecosistema y sus comunidades bióticas. Tal 
es el caso de disturbios climáticos como sequías (Nitschke et al. 1994). Cueto y López 
de Casenave (1999) y Schrag et al. (2009) mostraron que para las regiones 
Pampeana y Espinal las condiciones climáticas (entre ellas la precipitación) 
determinan los patrones de riqueza de aves, aunque interactuando con otros factores 
como la estructura de la vegetación y el uso del suelo. Es muy probable que en años 
con condiciones extraordinarias el clima tome mayor importancia y las interacciones 
con otros factores del paisaje sean más fuertes y complejas. Como consecuencia, los 
resultados de estudios de relaciones especie ambiente y el monitoreo de efectividad 
de medidas de manejo tienen una mayor incertidumbre (Nitschke et al. 1994). Por lo 
tanto, es fundamental estudiar estos fenómenos para saber qué tipos de manejos o 
usos del agroecosistema los hacen más o menos resistentes frente a esta clase de 
perturbaciones. 
La historia del paisaje puede tener influencia sobre los patrones de diversidad a 
través de dos mecanismos: a) tiempos de retardo (time lags), y b) heterogeneidad 
generada por el paisaje oculto. Muchas especies tienen un tiempo de retardo en su 
respuesta a los cambios de las condiciones ambientales, como la fragmentación de 
hábitat (Ewers y Didham 2006). Las poblaciones de aves de la región de Inglaterra y 
Gales comenzaron a declinar seis años después de comenzada la intensificación 
agrícola (Chamberlain et al. 2000). Es por esto que, en ciertos casos, la distribución 
actual de las aves es mejor explicada por las condiciones o estructura del paisaje en 
tiempos pasados (Ambrosini et al. 2002, Benton et al. 2002a, Ernoult et al. 2006b). 
Estas discrepancias podrían ser resueltas por la filopatría en la selección de hábitat 
(Knick y Rotenberry 2000) o por deudas de extinción (Hanski y Ovaskainen 2002). Por 
otro lado, la historia de manejo y disturbios de un paisaje genera una heterogeneidad 
que puede estar enmascarada por los patrones presentes. Dos sitios con la misma 
cobertura actual pero diferentes historias pueden diferir en sus comunidades de 
insectos y malezas, lo cual se verá reflejado en cambios de la comunidad en grupos 
tróficos superiores. 
La heterogeneidad temporal podría considerarse análoga a la heterogeneidad 
espacial, en cuyo caso la biodiversidad será mayor en paisajes más dinámicos 
(Strayer et al. 2003). Por otro lado, paisajes más estables en el tiempo podrían permitir 
procesos de adaptación y evolución que aumenten la riqueza de especies en el tiempo 
(Ghersa y León 1999, Suárez et al. 2000). En cualquiera de los dos casos, la 
heterogeneidad o estabilidad no dirían mucho por sí mismas si no se toma en cuenta 
la naturaleza de los disturbios y los usos de la tierra que se realizan. Al igual que con 
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los otros factores estructurales, es esperable que la respuesta de las aves a la 
dinámica del paisaje sea especie específica y la de la comunidad será una 
composición de las respuestas individuales. Mac Nally y Horrocks (2002), por ejemplo, 
encontraron que especies de aves de bosques de eucaliptos australianos no están 
influenciadas por la reducción del tamaño del parche en el tiempo. Argumentan que las 
especies de climas templados recolonizan los parches con rapidez, por lo cual el 
efecto de la historia del paisaje no es significativo. Por el contrario, en especies 
altamente filopátricas el efecto de la historia del paisaje podría observarse hasta por 
siete años o más, dependiendo de la calidad del hábitat para la especie (Knick y 
Rotenberry 2000). Estas especies, junto con las grandes especialistas de hábitat, 
podrían estar influenciadas por la presencia de elementos fijos del sistema que 
favorezcan su persistencia en él. Las especies generalistas de hábitat, en cambio, 
estarían menos afectadas por una rápida dinámica del paisaje.  
En el estudio de los determinantes de la biodiversidad en agroecosistemas 
quedan aún numerosas preguntas abiertas a discusión. El estudio de las relaciones de 
jerarquía entre los atributos del paisaje a distintas escalas espaciales y los procesos 
dinámicos no han sido abordados extensamente en la región pampeana. Esta tesis 
tiene el objetivo de mejorar la comprensión de esos determinantes en la región de la 
Pampa Ondulada y generar el conocimiento necesario para el desarrollo de 







Evaluar el efecto de las características del paisaje agrícola Pampeano a distintas 




i) Establecer asociaciones entre las aves y la estructura e historia del paisaje, 
determinando qué tipo de factores estructurales o históricos y a qué escala explican 
mejor los patrones. 
ii) Identificar las vías y los posibles mecanismos mediante los cuales la estructura 
actual y la histórica del paisaje afectan la diversidad de los grupos funcionales de 
aves.  
iii) Utilizar los resultados para sugerir aspectos relevantes a tener en cuenta en 




1.8 Estructura general de la tesis 
 
En el Capítulo 2 de esta tesis se describirán las características generales del 
área de estudio y los métodos de muestreo del paisaje a escala local y relevamientos 
de aves. Asimismo, se describirán los resultados de una clasificación del paisaje a una 
escala espacial más amplia a partir de imágenes satelitales y análisis multivariados. 
Esta clasificación y los muestreos a campo servirán a su vez para describir el paisaje 
mediante modelos de lógica difusa que se desarrollarán en el Capítulo 3. En un paso 
posterior, estos modelos serán vinculados con la diversidad y estructura de los 
ensambles de aves, lo cual permitirá explorar cuáles son las características más 
importantes para determinar los patrones observados (Capítulo 4). En el Capítulo 5 
analizaré la influencia de los cambios en el paisaje a corto plazo sobre la estructura de 
los ensambles de aves, evaluando qué grupos son más afectados y si paisajes con 
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distinto tipo de uso principal afectan de manera diferencial a las aves. En el Capítulo 6 
discutiré los resultados generales de la tesis en el marco del conocimiento existente. 
Evaluaré las ventajas e inconvenientes de los métodos analíticos aplicados y la 
incorporación de las escalas espaciales y temporales en el estudio de las relaciones 
especie ambiente. Finalmente, discutiré el valor de la avifauna en el contexto del 






























2.1 Area de estudio 
 
El área de estudio se ubica en la región Pampa Ondulada, situada al noroeste de 
la provincia de Buenos Aires y sur de Santa Fe (Fig. 2.1). Originalmente, este bioma 
corresponde a un pastizal dominado por especies de los géneros Stipa, Piptochaetium 
y Aristida (Soriano 1991). Las especies arbustivas son menos abundantes y están 
representadas principalmente por los géneros Baccharis, Eupatorium, Margycarpus y 
Vermonia. La ausencia casi total de formas de vida arbóreas en esta región ha 
llamado la atención de los biogeógrafos, postulándose como las dos causas más 
probables la dominancia competitiva de las gramíneas cespitosas y la juventud 
geomorfológica de la región (Ghersa y León 2001). 
La región pampeana tiene una larga historia de uso antrópico desde la llegada de 
los primeros colonos europeos. El ganado vacuno y los caballos fueron introducidos en 
el siglo XVI. El pastoreo y el manejo de los pastizales con fuego produjeron los 
primeros cambios en las comunidades vegetales, reduciendo la dominancia e 
incrementando la diversidad (Ghersa y León 2001). El árbol fue introducido por los 
colonos en esta misma época para delimitar las propiedades y proveer sombra. La 
agricultura no tuvo una presencia importante hasta fines del siglo XIX, cuando 
comenzó a extenderse con el cultivo de trigo, centeno, avena y lino. A mediados del 
siglo XX la mecanización del trabajo y los cambios demográficos del país impulsaron 
nuevos cambios en el paisaje pampeano. Para esta época ya eran raros los pastizales 
nativos y la actividad agrícola se intensificó. A fines del siglo XX se produjeron 
cambios tecnológicos y en el contexto económico y político que promovieron la 
expansión del sistema de siembra directa, el uso de organismos genéticamente 
modificados (OGM) y el monocultivo de soja (Satorre 2005). La expansión del cultivo 
de soja produjo una homogeneización del paisaje en términos de cobertura de cultivos 
(Aizen et al. 2009) promoviendo una disminución en la diversidad de malezas y 
artrópodos en los últimos años (de La Fuente 2010). La rotación de las actividades 
agrícola y ganadera disminuyó notablemente, quedando esta última actividad relegada 
a las zonas sin aptitud agrícola. Los pastizales naturales virtualmente desaparecieron, 
quedando relegados a las banquinas de los caminos y los terrenos baldíos de las 





Figura 2.1. Extensión de los Pastizales del Río de la Plata y sus 
subunidades. Este estudio se desarrolló en la subregión de la 
Pampa Ondulada (4). 
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actual es cultivar estas banquinas, amenazando los últimos relictos de pastizal. En la 
actualidad, la comunidad potencial de la Pampa Ondulada corresponde a una pradera 
de mesófitas (Burkart et al. 2005). Las condiciones generadas por la siembra directa 
también favorecen la invasión de las especies leñosas naturalizadas, pudiendo llevar 
la vegetación de la zona a una fisonomía de bosque dominado por Gleditsia 
triacanthos, Morus alba y Melia azerdarach (Ghersa et al. 2002). 
 
 
2.2 Clasificación del paisaje 
 
Se realizó una caracterización del paisaje mediante el análisis de su estructura 
espacial a dos escalas espaciales: local y faceta. 
Inicialmente, se realizó una clasificación del paisaje basándose en imágenes 
satelitales Landsat TM (escenas 226-84 y 227-83) de la campaña 2004/05 provistas 
por el Laboratorio de Análisis Regional y Teledetección (LART, FAUBA). La 
clasificación supervisada de las imágenes fue realizada según el protocolo descripto 
por Guerschman et al. (2003) y distingue siete tipos de cobertura del suelo: agua, 
bajos inundables, maíz, recursos forrajeros, soja, trigo/soja y urbano. El área de 
estudio se dividió con una grilla de 8 x 8 km (n=364, 23.296 km2, Fig. 2.2) y en cada 
celda (de aquí en más faceta) se midieron variables descriptoras de la estructura del 
paisaje: área por tipo de cobertura, tamaño y número de parches, área efectiva de red, 
borde total. Con estas variables se realizó un análisis de cluster para clasificar el 
paisaje en la escala de faceta. Los grupos resultantes se ordenaron de acuerdo al 
nivel de modificación antrópica del paisaje, siguiendo el criterio de Naveh et al. (2001). 
Esta primera clasificación fue usada para análisis previos de la influencia de la 
estructura del paisaje a distintas escalas sobre la riqueza de aves (Weyland, datos no 
publicados).  
Posteriormente, se realizó una clasificación siguiendo los mismos métodos y 
usando imágenes de cuatro campañas agrícolas: 2002/03, 2004/05, 2006/07 y 
2008/09. El análisis de cluster se hizo con todas las facetas de los cuatro años 
(n=1.337). Los grupos obtenidos fueron también ordenados de acuerdo a un gradiente 
de modificación antrópica del paisaje y se los nombró de acuerdo a su uso principal, 
yendo de pastizales semi-naturales a sistemas urbanos (Tabla 2.1, Fig. 2.3). Esta 






Figura 2.2. Ubicación del área de estudio en la 
región de la Pampa Ondulada. La grilla divide el 
área en celdas de 8x8 km. 
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2.3 Muestreos de aves y paisaje a campo 
 
Los muestreos de aves se realizaron en dos años consecutivos (2007 y 2008) 
durante la época reproductiva (Octubre a Diciembre). Se utilizó el método de conteo 
por puntos, descripto por Ralph et al. (1996). Durante las campañas de muestreo se 
contrató a un observador experto en reconocimiento de aves. Los muestreos se 
realizaron entre el amanecer y las 9:30-10:00 horas y se registraron todas las aves 
vistas y oídas durante 5 minutos en un radio de 350 metros, distancia definida por la 
eficiencia en identificación de aves por parte del observador (Rocha, com. personal). 
Dado que el método de conteo por puntos da una estimación sesgada de la 
abundancia de aves, se aplicó una corrección basada en el método de captura y 
recaptura para obtener valores estimados de abundancia por especie (Farnsworth et 
al. 2002). 
Sobre la primera clasificación se seleccionaron 39 facetas para ser muestreadas 
(Fig. 2.4). Sobre cada una se ubicaron entre 3 y 8 puntos de muestreo (de acuerdo a  
las restricciones logísticas) sobre caminos secundarios de tierra (n=260, el el 2008 se 
agregaron 6 puntos más, n=266). Los puntos estuvieron separados por un kilómetro 
para asegurar la independencia en las observaciones de aves y alejados de rutas 
principales y centros urbanos para evitar el disturbio. 
El paisaje fue descripto a la escala local registrando las siguientes variables 
dentro de un radio de 350 metros (38,5 hectáreas):  
• Porcentaje de cobertura por cada tipo de uso del suelo                                                                                                                                                                        
• Presencia de árboles dispersos 
• Estado de la vegetación de la banquina. Se definieron 7 categorías: vegetación 
espontánea, vegetación espontánea cortada o pastoreada, pulverizada con herbicida, 







Figura 2.3. Clasificación de facetas a partir de un análisis de cluster con 
variables de paisaje medidas en esta escala sobre imágenes satelitales 
Landsat TM. El análisis de cluster se hizo con los datos de los cuatro 
períodos analizados. Las clasificación resultante se ordenó en un 
gradiente de intensidad de modificación antrópica del paisaje por uso 
agrícola y urbano (valores de 1 a 7).  
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Tabla 2.1. Promedio de las variables medidas sobre cada tipo de cobertura del suelo 
que distinguen las imágenes Landsat TM comparando los distintos tipos de facetas 
resultantes del análisis de cluster. El área no agrícola incluye solamente bajos 
inundables y pasturas. TMP: tamaño medio de parches. AER: área efectiva de red. 
Las unidades de área están en hectáreas y las de distancia en metros. 
 
1: AGUA Area Nº parches TMP AER 2: BAJOS Area Nº parches TMP AER
Agua 2.163,4 13,3 523,19 6.995.592 Agua 110,5 1,0 34,08 184.507
Bajos inundables 1.330,6 227,0 6,75 926.240 Bajos inundables 3.647,8 154,2 25,76 16.909.754
Maiz 400,4 70,2 6,53 155.541 Maiz 140,6 44,1 3,28 17.697
Pastura 1.095,4 288,5 4,55 332.220 Pastura 1.483,7 433,4 3,62 717.834
Soja 865,3 145,8 7,46 283.017 Soja 574,4 135,7 4,90 289.541
Trigo/soja 417,3 74,0 7,07 147.157 Trigo/soja 346,6 135,1 3,95 37.570
Urbano 83,2 107,0 0,74 3.591 Urbano 46,6 65,8 0,54 969
Agrícola 1.683,0 Agrícola 1.061,6
No Agrícola 2.426,0 No Agrícola 5.131,5
Borde total 675.720 Borde total 750.726
3: PASTURA Area Nº parches TMP AER 4: PASTURA MIXTO Area Nº parches TMP AER
Agua 1,9 0,5 0,77 48,03 Agua 10,0 4,3 0,62 5.534
Bajos inundables 795,8 324,1 2,33 111.888,24 Bajos inundables 848,3 270,3 3,48 362.053
Maiz 214,7 96,4 2,56 12.141,11 Maiz 514,4 120,9 5,42 3.389.308
Pastura 4.611,0 79,8 68,99 32.827.171,60 Pastura 2.968,4 174,4 20,75 7.070.422
Soja 494,3 91,4 5,65 63.728,82 Soja 1.426,6 170,4 10,85 924.929
Trigo/soja 220,8 65,0 3,12 46.614,50 Trigo/soja 523,5 97,7 6,28 237.293
Urbano 61,6 52,7 1,04 777,48 Urbano 87,4 62,3 14,73 11.970
Agrícola 929,8 Agrícola 2.464,6
No Agrícola 5.406,8 No Agrícola 3.816,7
Borde total 607.948 Borde total 720.944
5: AGRICOLA MIXTO Area Nº parches TMP AER 6: AGRICOLA Area Nº parches TMP AER
Agua 23,9 4,5 3,61 11.510,29 Agua 5,1 4,8 1,47 530
Bajos inundables 1.121,7 504,0 2,61 780.620,72 Bajos inundables 524,0 210,9 2,95 231.686
Maiz 749,9 90,3 9,70 1.147.588,74 Maiz 956,3 108,1 11,19 258.910
Pastura 1.405,4 512,2 3,55 286.577,38 Pastura 1.123,5 267,1 5,07 543.858
Soja 2.015,9 284,0 7,79 1.959.403,49 Soja 2.739,6 133,8 26,10 6.581.822
Trigo/soja 1.023,3 158,2 7,85 243.541,20 Trigo/soja 976,8 86,2 14,20 1.699.833
Urbano 57,8 79,2 5,80 10.658,41 Urbano 72,7 59,9 5,07 8.084
Agrícola 3.789,1 Agrícola 4.672,8
No Agrícola 2.527,1 No Agrícola 1.647,5
Borde total 941.320 Borde total 653.337
4: URBANO Area Nº parches TMP AER
Agua 1,9 4,4 0,54 11,80
Bajos inundables 960,6 470,3 2,13 348.131,01
Maiz 483,3 230,3 2,67 1.450.119,69
Pastura 1.602,6 478,2 5,12 424.292,08
Soja 1.911,3 298,0 9,01 2.059.764,67
Trigo/soja 699,9 197,3 3,84 618.738,55









• Presencia de formaciones arbóreas. Se definieron las categorías cortina 
(árboles alineados, usualmente como entrada a las estancias o separación de lotes), 
arboleda simple (arboleda monoespecífica), arboleda compleja (arboleda con más de 
una especie, con signos de sucesión secundaria de la vegetación) (Fig. 2.6). 
• Presencia de cuerpos de agua. Lagunas temporales o permanentes, arroyos 
(Fig. 2.7). 






Figura 2.4. Facetas seleccionadas para muestrear (n= 39) y ubicación de los 







Figura 2.5. Ejemplos de distintos estados de la vegetación en 
banquinas del área de estudio. Ordenadas según un gradiente de 
disturbio: A) Bañado, B) vegetación espontánea, C) vegetación 





Figura 2.6. Ejemplos de distintos tipos de formaciones arbóreas. A) Cortina, en la 
entrada de una estancia; b) monte simple (monoespecífico); C) monte complejo (con 






Figura 2.7. Un típico cuerpo de agua que se 
puede encontrar en la Pampa Ondulada, en 



















CONSTRUCCIÓN DE UN MODELO DE LÓGICA DIFUSA PARA 
















La información surgida a partir de estudios ecológicos (sustentabilidad, escalas 
de procesos, etc.) suele presentarse mediante una lógica binaria, donde existen 
estados mutuamente excluyentes: “sustentable” y “no sustentable”, “escala local” y 
“escala regional”. Sin embargo, la mayor parte de los conceptos manejados en 
ecología no sigue este tipo de lógica, mostrando, en cambio, un gradiente continuo 
entre esas distintas situaciones, dado por la ambigüedad y la incertidumbre en los 
parámetros definidos. Estos casos son mejor abordados por la lógica difusa (Zadeh 
1965). La misma considera que los elementos pertenecen a un conjunto con alguna 
medida, de manera que, por ejemplo, un tipo de manejo agronómico puede tener 
mayor pertenencia a la categoría “sustentable” y menor pertenencia a la “no 
sustentable”. Asimismo, siguiendo el ejemplo, la sustentabilidad es una variable 
lingüística difícil de expresar en términos cuantitativos. La lógica difusa permite 
computar con variables lingüísticas mediante premisas y conclusiones expresadas en 
palabras. Es, por tanto, un modo de razonar más cercano al lenguaje natural usado 
por los seres humanos (Zadeh 1996). Este enfoque es particularmente apropiado para 
las ciencias humanas, pero también fue aplicado en las ciencias naturales en estudios 
de impacto ambiental (Chen y Mynett 2003, Lu et al. 2006, Peche y Rodríguez 2009), 
sustentabilidad (Ducey y Larson 1999, Phillis y Andriantiatsaholiniaina 2001, Ferraro et 
al. 2003, Prato 2005) y descripción del paisaje (Liu y Samal 2002, Rocchini y Ricotta 
2007) entre otros. La lógica difusa permitió en estos estudios resolver la incertidumbre 
en los parámetros e integrar información experta difícilmente cuantificable o 
comparable. 
La heterogeneidad o complejidad del paisaje se puede definir en base a muchos 
criterios distintos. Métricas del paisaje como diversidad de tipo cobertura, dimensión 
fractal, forma y tamaño de los parches y configuración espacial son comúnmente 
usadas como indicadores de complejidad (Forman y Godron 1981, O’neill et al. 1988, 
McGarigal et al. 2002, Moser et al. 2002, Bennett et al. 2006). La heterogeneidad de 
los paisajes es un continuo entre situaciones de baja o nula heterogeneidad (i.e. 
homogeneidad) y alta heterogeneidad (Li y Reynols 1995). La heterogeneidad también 
se puede definir de acuerdo a la composición. Por ejemplo, en un paisaje agrícola 
concreto pueden existir lotes de distintos cultivos, casas, formaciones arbóreas, red de 
caminos, etc. La presencia o ausencia de cada uno de estos elementos determinarán 
una complejidad estructural del paisaje, de un tipo que podríamos llamar fisonómico. 
Estos elementos no representan por sí mismos una medida común de heterogeneidad. 
Más aún, es difícil determinar el peso relativo que tiene cada uno de ellos en el aporte 
a la complejidad total. Para hacerlo se debe establecer algún criterio, el cual tendrá 
que estar relacionado al proceso ecosistémico estudiado. 
La intensidad de la transformación del paisaje también puede definirse de 
distintas maneras. El pasaje de un ecosistema natural de tipo pastizal a un sistema 
urbano-industrial es una transformación fisonómica pero también de tipo funcional. En 
esta transformación, la energía solar y la información biofísica son reemplazadas por 
energía fósil e información cultural (Naveh et al. 2001). La transformación desde un 
sistema natural a uno urbano-industrial puede ser caracterizada en distintos estadios 
(paisajes natural, agrícola, rural, suburbano y urbano) pero el pasaje entre ellos es 
gradual con límites borrosos. 
La heterogeneidad o complejidad del paisaje y la intensidad de transformación 
son atributos factibles de ser abordados por lógica difusa. Representan variables 
lingüísticas que pueden ser definidas de acuerdo a estados de “simple” o “complejo” y 
“poco” o “muy intenso”, los límites entre una y otra situación no están claramente 
definidos y los descriptores de las variables se encuentran en distintos espacios físicos 
que no pueden ser combinados directamente. En este capítulo explicaré someramente 
un proceso de inferencia por medio de lógica difusa y aplicaré este método para la 
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descripción de la complejidad espacio-temporal de una porción del paisaje agrícola de 
la Pampa Ondulada. 
 
 
3.2 Ejemplo de un proceso de inferencia por lógica difusa 
 
Mediante un ejemplo se describirán a continuación los elementos principales de 
un modelo de lógica difusa y el proceso de inferencia a través de ellos. Supongamos 
que deseamos evaluar el éxito en una presentación oral (defensa de tesis, seminario, 
conferencia, etc.). El éxito de una presentación es una variable lingüística que no 
puede ser cuantificada directamente sin ambigüedad. No es claro cuál es el límite 
entre una presentación “exitosa” y una “no exitosa”. Por lo tanto, es un caso apropiado 
para ser evaluado mediante una aproximación de lógica difusa. 
Un proceso de inferencia de lógica difusa comprende seis etapas secuenciales: 
1) determinación de las variables de entrada, 2) definición de los valores lingüísticos, 
3) construcción de funciones de pertenencia, 4) cálculo de grado de pertenencia, 5) 
construcción de reglas lógicas, y 6) “desdifusificación” o evaluación numérica. 
 
1) Determinación de variables de entrada 
 
Las variables de entrada representan el espacio físico en el cual se obtienen 
datos cuantitativos y determinan el grado de pertenencia a la variable final (éxito de la 
presentación). 
El éxito de una presentación oral puede ser evaluado a través de la reacción que 
genera en el público asistente. Postularemos que el éxito se basa entonces en que el 
público encuentre la presentación entretenida (capacidad de oratoria del expositor) y 
que genere interés por su contenido conceptual (calidad de los resultados mostrados). 
 
2) Definición de valores lingüísticos 
 
Algunas variables se pueden definir tanto en forma cuantitativa (por ej., edad: 21, 
22, 23 años) como en forma cualitativa (joven, viejo, muy viejo). La lógica difusa 
permite una aproximación a variables por medio de operadores lingüísticos cuando la 
incertidumbre en su definición dificulta su tratamiento cuantitativo (Zadeh 1975). El 
siguiente paso, por lo tanto, es definir los valores lingüísticos de las variables. 
En nuestro ejemplo, la variable “entretenimiento” toma los valores “entretenida” y  
“aburrida”. Como correlato cuantitativo se considerará la cantidad de bostezos que se 
producen durante la presentación, siendo el entretenimiento inversamente 
proporcional a dicha cantidad. 
La variable “interés” tomará los valores lingüísticos “interesante” y “no 
interesante”. Si el público está interesado en los conceptos volcados en la 
presentación, se producen gestos espontáneos de aprobación, como asentir con la 
cabeza. La medida de interés será, por lo tanto, la cantidad de gestos de aprobación. 
 
3) Construcción de funciones de pertenencia 
 
Las funciones de pertenencia determinan el grado con el que un elemento 
(definido por un valor de la variable de entrada) pertenece a un subconjunto (definido 
por un valor lingüístico) de un grupo (definido por la variable lingüística). Para 
determinar esta pertenencia se utiliza un criterio diferente al de la lógica binaria 
aristotélica. Esta última es una lógica basada en el “principio del tercero excluido”: un 
elemento es A o B, si es A entonces no es B (no existe una situación intermedia entre 
ambos). En cambio, en la lógica difusa la pertenencia a los conjuntos A y B es un 



































Las funciones de pertenencia pueden tomar cualquier forma: lineal, sigmoidea o 
de saturación. La forma elegida, así como el umbral para los valores de pertenencia 
total a cada subconjunto de la variable de entrada, dependerá del conocimiento sobre 
el sistema. Es por esta razón que esta etapa es la más sensible en todo el proceso de 
inferencia por lógica difusa. Para construir las funciones se puede recurrir a 
información existente, el conocimiento empírico o a la evaluación subjetiva de 
expertos. 
Para construir las funciones de pertenencia en el ejemplo que estamos 
desarrollando, recurriremos al criterio establecido por el emperador José II de Austria 
(1741-1790) según cuenta la anécdota de la película “Amadeus” (1984, director: Milos 
Forman). En ocasión del estreno de la ópera “Las bodas de Fígaro” de Wolfang 
Amadeus Mozart el emperador se aburría y bostezó una vez. El compositor Antonio 
Salieri explica que eso significaría que la obra no tendría éxito. En efecto, la obra se 
presentó sólo en nueve funciones. Con dos bostezos se presentaría por una semana 
como máximo y con tres la ópera hubiera sido suspendida en esa misma noche. En el 
ejemplo de la presentación oral tomaremos tres bostezos entre el público como valor 
de pertenencia total al grupo “aburrido”. Ningún bostezo indicará la situación de 
pertenencia total al grupo “entretenido” (Fig. 3.1.a). 
En el caso de la variable “interesante” aplicaremos un criterio más estricto por lo 
que el valor de pertenencia total al grupo “interesante” será de cinco asentimientos. El 
valor de pertenencia al grupo “no interesante” será cuando no se produzca ningún 
asentimiento por parte del público (Fig. 3.1.b). 
 
4) Cálculo del grado de pertenencia  
 
A partir de la definición de las funciones de pertenencia se puede calcular el 
grado de pertenencia para cada una en un caso particular. 
Supongamos que una presentación produce las siguientes reacciones en el 
público: 
 
Cantidad de bostezos: 1 
 




a)           ENTRETENIMIENTO   b)          INTERÉS 
 
   entretenida                aburrida        No interesante      Interesante 











Figura 3.1. Función de pertenencia para las variables de entrada “entretenimiento” (a) 
e “interés” (b) para describir el éxito de una presentación oral mediante una inferencia 
por lógica difusa. “Entretenida”, “aburrida”, “no interesante” e “interesante” representan 
los valores lingüísticos que toman las variables, es decir, los conjuntos difusos. 
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Con estos valores, los grados de pertenencia a cada grupo son: 
 
Entretenimiento: 0,33 Aburrido 0,66 Entretenido  
 
Interés: 0,2 No interesante 0,8 Interesante 
 
5) Determinación de reglas lógicas 
 
Las variables de entrada son combinadas con reglas en la forma “Si… 
entonces…”. Estas reglas representan formas de razonamiento en un lenguaje natural 
que combinan las variables de entrada para relacionarlas con la variable final. De esta 
manera, las reglas son un modo de formular hipótesis sobre el sistema estudiado. Las 
reglas lógicas se construyen con todas las combinaciones posibles de valores 
lingüísticos de las variables de entrada. Así, en el ejemplo tendremos: 
 
a) Si entretenimiento es “entretenido” e interés es “interesante” entonces éxito 
es Éxito 
b) Si entretenimiento es “aburrido” e interés es “interesante” entonces éxito es 
Aceptable 
c) Si entretenimiento es “entretenido” e interés es “no interesante” entonces 
éxito es Insuficiente 
d) Si entretenimiento es “aburrido” e interés es “no interesante” entonces éxito 
es Fracaso 
 
La parte “si… y…” se denomina el antecedente de una regla y la parte 
“entonces…” el consecuente. Los valores de los consecuentes de las reglas son 
determinados según criterio de quien desarrolla el modelo. En este caso, considero 
que es más importante la calidad de los resultados (interés) que el entretenimiento por 
lo que se le dio más peso a la primera variable.  
Los valores lingüísticos del consecuente deben ser expresados en forma 
numérica. Normalmente, la variable es normalizada y cubre todo el espacio 0 a 1 
(Dubois y Prade 1996). Daremos los siguientes valores en este ejemplo, que expresan 










6) Evaluación numérica (“desdifusificación”) 
 
El último paso consiste en aplicar las reglas lógicas a un caso particular. De esa 
manera, se obtiene un valor de la variable que puede estar en cualquier punto del 
espacio 0-1. Este proceso se hace mediante una inferencia y se denomina 
“desdifusificación” (Zadeh 1965). Existen distintos métodos de inferencia, los 
principales son el método Mamdani y el de Sugeno (Van Leekwijck y Kerre 1999). El 
método Sugeno es un promedio ponderado de los valores para cada regla: 
 






=             (3.1) 
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donde i es el número de reglas, VR el valor final de la variable respuesta. Aplicando 
esta fórmula al ejemplo que estamos desarrollando obtenemos: 
 
( ) ( ) ( ) ( )








Este valor representa una situación en que el resultado de la presentación se 
encuentra más cercano al éxito que al fracaso. En determinados casos, el proceso de 
inferencia puede completarse con una evaluación y ajuste del modelo. Si se desea 
usarlo con fines predictivos, se lo puede ajustar mediante un proceso iterativo para 
que los valores predichos por el modelo correlacionen con los observados (Kampichler 
et al. 2000, Azadi et al. 2009). También existen herramientas informáticas que utilizan 
redes neuronales para automatizar el proceso de ajuste (Jang 1993). 
La lógica difusa ofrece una formalización matemática de evaluaciones subjetivas 
en una forma clara y repetible. Al mismo tiempo, tiene una flexibilidad suficiente para 
permitir la modificación de las reglas y funciones para ajustarse a la incorporación de 
nuevo conocimiento y criterios. 
 
 
3.3 Desarrollo de un modelo de lógica difusa para la descripción del paisaje a 
dos escalas espaciales 
 
Los modelos de lógica difusa para describir la estructura del paisaje agrícola 
pampeano fueron desarrollados para cada escala espacial: local (radio de 350 metros) 
y faceta (celda de 8x8 km). En esta primera instancia, se describió el paisaje a través 
de atributos hipotetizados como relevantes para la diversidad de aves, pero sin tomar 
en consideración los datos de los muestreos. De esta manera, el modelo final 
presentado en este capítulo funcionará como un modelo neutro que será ajustado con 
los datos empíricos en el Capítulo 4. Se utilizó la herramienta Fuzzy Logic Toolbox de 
Matlab 2006a (The MathWorks, Inc.) para la construcción de los modelos y el cálculo 
de los valores de salida. 
 
3.3.1 Escala local 
 
En la escala local se consideraron como variables el uso principal de la tierra y la 
complejidad. 
 
3.3.1.1 Uso de la tierra 
 
Se acepta en general que el uso pastoril de la tierra favorece más la 
biodiversidad y las poblaciones de aves que el uso agrícola (Filloy y Bellocq 2007, 
Cingolani et al. 2008, Codesido et al. 2008). El uso de la tierra fue definido de acuerdo 




La complejidad a escala local está dada por la integración de 6 variables de 
entrada: vegetación de la banquina, formaciones arbóreas, riqueza de cobertura, 
presencia de cuerpos de agua, de árboles dispersos y de casas. Cada una de ellas, 
excepto los árboles dispersos, constituye ecotopos, definido por Zonneveld (1989) 
como las unidades homogéneas del ecosistema concreto más pequeñas dentro del 
paisaje. La presencia de cada ecotopo agrega complejidad al paisaje. Por lo tanto, la 
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combinación de los ecotopos dará como resultado paisajes a escala local con distinto 
grado de complejidad. 
 
Vegetación de la banquina 
En agroecosistemas, los bordes de cultivos son uno de los elementos más 
valorados en relación a su función de conservación de biodiversidad por proveer sitios 
de nidificación, alimentación y refugio (Dennis 1992, Fry 1994, Grashof-Bokdam y 
Langevelde 2004, Harvey et al. 2005, Zaccagnini et al. 2007, Di Giacomo y López de 
Casenave 2010). Para la construcción de esta variable se tuvo en cuenta el aporte de 
la vegetación de la banquina según el contexto. De esta manera, la complejidad 
aportada por la banquina es mayor cuanto más se diferencie del uso principal de la 
tierra en el punto considerado. También dependerá si en el paisaje se encuentra un 
ecotopo análogo a la vegetación de la banquina, siendo menor el aporte si hay un 
ecotopo de similares características. Los criterios fueron aplicados mediante una serie 
de reglas lógicas (Tabla 3.1). Se considera que la complejidad de la banquina es 
también una función del ancho de la misma (Fig. 3.2, Tabla 3.2). Las banquinas y 
bordes de cultivo tienen anchos muy variables en el área de estudio, desde unos 
pocos centímetros, en el caso de las que sólo contienen un alambrado, hasta cerca de 
50 metros en los caminos más  importantes. Las banquinas angostas (menos de dos 
metros de ancho) están sometidas a un alto disturbio por deriva de los pesticidas 
aplicados en los campos adyacentes, circulación de automóviles, etc. La aplicación 
directa de herbicidas en las banquinas favorece su colonización por malezas de 
cultivos (Poggio 2007). Es por eso que este tipo de banquinas probablemente no 
constituyan buenos hábitats para especies de aves. Las banquinas de un ancho 
intermedio (6-8 metros) tienen menos disturbio y permiten el asentamiento de una 
vegetación más desarrollada, en algunos casos con plantas leñosas. Estas banquinas 
pueden constituir hábitat de mejor calidad al ofrecer más recursos de alimentación, 
nidificación y refugio. Las banquinas anchas (más de 10 metros) son en general las 
más plausibles de contener relictos de vegetación del pastizal original, cuerpos de 
agua temporarios y menor nivel de disturbio, por lo que serían las de mejor calidad 
cómo hábitat de aves. Al mismo tiempo, su ancho las hace más vulnerables a la 
remoción y cultivo, debido a que las tareas agrícolas se ven facilitadas en esta 
situación. 
En la función de complejidad se consideraron dos estados de la variable: “simple” 
y “complejo” (Fig. 3.3). Los valores del consecuente de las reglas lógicas que vinculan 
la complejidad de la banquina con el ancho son: 
Simple: 0 
Complejo: 1 
De esta manera, la salida cubre todo el espacio 0-1. 
 
Formaciones arbóreas 
Los árboles son elementos que agregan complejidad fisonómica al paisaje y son 
de gran importancia en la determinación de las comunidades en agroecosistemas 
(Haslem y Bennett 2008b, Grashof-Bokdam et al. 2009). Formaciones arbóreas más 
complejas ofrecen mayor diversidad de hábitat que puede ser explotado por distintas 
especies. Se consideraron tres tipos de formaciones arbóreas: líneas de árboles, 
montes simples y montes complejos. Se hipotetiza que el aporte a la complejidad 
espacial es mínimo para las líneas de árboles y máximo para los montes complejos. 
Se ordenaron todas las combinaciones posibles de presencia de las distintas 
formaciones arbóreas en un ranking de menor a mayor complejidad (Tabla 3.3, Fig. 
3.4). La función de complejidad es lineal (sin interacciones) y no tiene en cuenta la 
cantidad de formaciones de cada tipo ya que no se tiene información sobre su efecto 




Tabla 3.1. Reglas lógicas para la variable de entrada complejidad de 
banquinas. La complejidad toma valores entre 0 (mínima complejidad) y 
1 (máxima complejidad), dependiendo de la presencia o no de un 
ecotopo similar y el contraste de la vegetación de la banquina con el 
uso principal de la matriz (paisaje en un radio de 350 mts). 
 
si     
BANQUINA (B)
y                             
COMPOSICIÓN TIENE B




bañado sí pastura 0,2
bañado sí agrícola 0,3
bañado no pastura 0,5
bañado no agrícola 1
espontanea sí pastura 0,1
espontanea sí agrícola 0,3
espontanea no pastura 0,2
espontanea no agrícola 1
cortada sí pastura 0,2
cortada sí agrícola 0,3
cortada no pastura 0,3
cortada no agrícola 1
pulverizada sí pastura -
pulverizada sí agrícola -
pulverizada no pastura 0,3
pulverizada no agrícola 0,5
rastrojo sí pastura 0,3
rastrojo sí agrícola 0,1
rastrojo no pastura 1
rastrojo no agrícola 0,5
sembrada sí pastura 0,3
sembrada sí agrícola 0,1
sembrada no pastura 1
sembrada no agrícola -
arada sí pastura 0,3
arada sí agrícola 0,2
arada no pastura 1
arada no agrícola 0,6
zanja sí pastura -
zanja sí agrícola -
zanja no pastura 0,9
zanja no agrícola 1
 
 

















Figura 3.2. Función de pertenencia a la variable ancho 
de banquina. 
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Tabla 3.2. Reglas lógicas para la complejidad final 



































Figura 3.3. Función de pertenencia para la 
variable complejidad de banquina. 
 
Tabla 3.3. Categorías de complejidad según la presencia en el paisaje 
de distintas formaciones arbóreas (indicada con una X). La complejidad 
toma valores entre 0 (mínima complejidad) y 1 (máxima complejidad). 
 
si    
AVENIDA
y               
MONTE SIMPLE

































Figura 3.4. Función de pertenencia a la variable 
formaciones arbóreas. 
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Riqueza de cobertura 
La diversidad en tipos de uso de la tierra se considera como una característica 
que favorece la riqueza de especies (Honnay et al. 2003, Haslem y Bennett 2008a, 
Gaba et al. 2010, Gottschalk et al. 2010, pero ver Guerrero et al. 2010). Para esta 
variable se consideró que una riqueza en usos de la tierra mayor a 3 pertenece al 
grupo “rico” (Fig. 3.5). Es espacio de la variable cubre hasta 5 usos diferentes, que es 
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Figura 3.5. Función de pertenencia de la 
variable riqueza de usos de la tierra. 
 
 
Árboles dispersos, cuerpos de agua y casas habitadas 
Este conjunto de variables fueron registradas como presencia/ausencia, por lo 
que no constituyen variables que puedan ser abordadas con un enfoque difuso. Sin 
embargo, la inferencia por lógica difusa permite la combinación de variables difusas y 
categóricas en el análisis (Dubois y Prade 1996, Kampichler y Platen 2004).  
Los árboles dispersos, así como las formaciones arbóreas más complejas, 
proveen sitios de nidificación, alimentación y perchado que favorecen la presencia de 
especies en agroecosistemas (Haslem y Bennett 2008b). 
Los cuerpos de agua pueden constituir sitios importantes para las aves en 
agroecosistemas al proveer alimento para especies migrantes o residentes (Taft y 
Haig 2005). En la región Pampa Ondulada, los cuerpos de agua de origen antrópico 
(por canalizaciones o préstamos para la construcción de caminos) han enriquecido la 
fauna de aves (Shnack et al. 2000). 
La urbanización tiene un efecto negativo sobre la biodiversidad (Luck 2007). Sin 
embargo, la relación entre diversidad y urbanización no es lineal, sino que en 
gradientes urbano-rurales, los mayores números de especies de aves se observan 
generalmente en niveles intermedios de urbanización (Garaffa et al. 2009). La 
urbanización beneficia especies que anidan en árboles y construcciones humanas, 
mientra que perjudica a las que anidan en el suelo (Leveau y Leveau 2004a). En el 
área de estudio considerada, nos encontramos en uno de los extremos de un 
gradiente urbano-rural, por lo que consideramos que en estos ambientes la presencia 
de casas habitadas tendría un efecto positivo sobre la riqueza de aves al brindar 
recursos de nidificación y alimentación sin perjudicar a las especies por pérdida de 
hábitat. 
 
Función final de complejidad a escala local 
Las variables de entrada fueron combinadas mediante reglas lógicas para dar 
una función final de complejidad a escala local. Debido a que no se cuenta con 
información sobre las relaciones de sinergia o antagonismo entre las variables, se 
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construyó un modelo neutro en el que cada una contribuye igualmente a la 
complejidad final. Se estableció como criterio que entre si 4 y 6 variables activan la 
regla “simple”, la complejidad final es “simple”. Con 3 variables, la complejidad final es 
“media” y con 4 a 6 variables “complejo” la complejidad final es “alta” (Tabla 3.4). 
Se siguió un modelo de inferencia de tipo Sugeno para la función final de 
complejidad, donde la variable toma los valores: 
Simple: 0 
Complejo: 1 
La figura 3.6 muestra ejemplos de puntos en con mayor pertenencia a las 
funciones simple o complejo y con distinto uso principal del suelo (agrícola o pastoril). 
 
3.3.2 Escala de Faceta 
 
La descripción del paisaje se realizó considerando como variables de entrada la 
intensidad de transformación del paisaje y la complejidad. Ambas variables fueron 
integradas en el tiempo. 
 
3.3.2.1 Intensidad de transformación del paisaje 
 
El nivel de transformación del paisaje, dado por la clasificación de los distintos 
tipos de facetas, fue integrado temporalmente. En cada faceta se sumó el valor de la 
clasificación en los cuatro años estudiados. De esta manera, un valor de 28 indica que 
la faceta fue clasificada como urbana en los cuatro años (valor de la faceta urbana: 7) 
y representa un valor máximo de intensidad de transformación del paisaje. Siguiendo 
el mismo criterio, un valor de 4 indica que la faceta fue clasificada siempre como agua 




Figura 3.6. Ejemplos de puntos de muestreo, el círculo delimita el área de 350 
mts. de radio considerado como la escala local. En los puntos clasificados 
como “simples” (de uso agrícola -A- y pastoril -C), la cobertura es de un solo 
tipo y no existen otros ecotopos que agreguen complejidad al paisaje. En los 
puntos “complejos” (de uso agrícola -B- y pastoril -D) la presencia de 
formaciones arbóreas, cuerpos de agua, casas y diversidad de tipos de 
cobertura generan la complejidad del paisaje (Imágenes de Google Earth®).  
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y                             
ARBOL DISPERSO
y                         
FORMACIONES ARBOREAS
y                                            
RIQ COBERTURA
y   
AGUA




Complejo Complejo Complejo Complejo Complejo Simple Alto
Complejo Complejo Complejo Complejo Complejo Complejo Alto
Complejo Complejo Complejo Complejo Simple Simple Alto
Complejo Complejo Complejo Complejo Simple Complejo Alto
Complejo Complejo Complejo Simple Complejo Simple Alto
Complejo Complejo Complejo Simple Complejo Complejo Alto
Complejo Complejo Complejo Simple Simple Simple Medio
Complejo Complejo Complejo Simple Simple Complejo Alto
Complejo Complejo Simple Complejo Complejo Simple Alto
Complejo Complejo Simple Complejo Complejo Complejo Alto
Complejo Complejo Simple Complejo Simple Simple Medio
Complejo Complejo Simple Complejo Simple Complejo Alto
Complejo Complejo Simple Simple Complejo Simple Medio
Complejo Complejo Simple Simple Complejo Complejo Alto
Complejo Complejo Simple Simple Simple Simple Bajo
Complejo Complejo Simple Simple Simple Complejo Medio
Complejo Simple Complejo Complejo Complejo Simple Alto
Complejo Simple Complejo Complejo Complejo Complejo Alto
Complejo Simple Complejo Complejo Simple Simple Medio
Complejo Simple Complejo Complejo Simple Complejo Alto
Complejo Simple Complejo Simple Complejo Simple Medio
Complejo Simple Complejo Simple Complejo Complejo Alto
Complejo Simple Complejo Simple Simple Simple Bajo
Complejo Simple Complejo Simple Simple Complejo Medio
Complejo Simple Simple Complejo Complejo Simple Medio
Complejo Simple Simple Complejo Complejo Complejo Alto
Complejo Simple Simple Complejo Simple Simple Bajo
Complejo Simple Simple Complejo Simple Complejo Medio
Complejo Simple Simple Simple Complejo Simple Bajo
Complejo Simple Simple Simple Complejo Complejo Medio
Complejo Simple Simple Simple Simple Simple Bajo
Complejo Simple Simple Simple Simple Complejo Bajo
Simple Complejo Complejo Complejo Complejo Simple Alto
Simple Complejo Complejo Complejo Complejo Complejo Alto
Simple Complejo Complejo Complejo Simple Simple Medio
Simple Complejo Complejo Complejo Simple Complejo Alto
Simple Complejo Complejo Simple Complejo Simple Medio
Simple Complejo Complejo Simple Complejo Complejo Alto
Simple Complejo Complejo Simple Simple Simple Bajo
Simple Complejo Complejo Simple Simple Complejo Medio
Simple Complejo Simple Complejo Complejo Simple Medio
Simple Complejo Simple Complejo Complejo Complejo Alto
Simple Complejo Simple Complejo Simple Simple Bajo
Simple Complejo Simple Complejo Simple Complejo Medio
Simple Complejo Simple Simple Complejo Simple Bajo
Simple Complejo Simple Simple Complejo Complejo Medio
Simple Complejo Simple Simple Simple Simple Bajo
Simple Complejo Simple Simple Simple Complejo Bajo
Simple Simple Complejo Complejo Complejo Simple Medio
Simple Simple Complejo Complejo Complejo Complejo Alto
Simple Simple Complejo Complejo Simple Simple Bajo
Simple Simple Complejo Complejo Simple Complejo Medio
Simple Simple Complejo Simple Complejo Simple Bajo
Simple Simple Complejo Simple Complejo Complejo Medio
Simple Simple Complejo Simple Simple Simple Bajo
Simple Simple Complejo Simple Simple Complejo Bajo
Simple Simple Simple Complejo Complejo Simple Bajo
Simple Simple Simple Complejo Complejo Complejo Medio
Simple Simple Simple Complejo Simple Simple Bajo
Simple Simple Simple Complejo Simple Complejo Bajo
Simple Simple Simple Simple Complejo Simple Bajo
Simple Simple Simple Simple Complejo Complejo Bajo
Simple Simple Simple Simple Simple Simple Bajo





La representación espacial de esta variable muestra que en la región sudeste del 
área de estudio el nivel de transformación es menor, siendo mayor en la región 
noroeste (Fig. 3.7). Para delimitar las áreas con distinta intensidad de transformación y 
definir sistemas terrestres mayores (sensu Zonneveld 1989) se realizó un análisis de 
cluster espacialmente explícito usando el estadístico Getis-Ord Gi* (Getis y Ord 1992) 
con la herramienta Hotspot Analysis de ArcView 9.3 (ESRI, Inc.). Este  estadístico 
estima el grado de agrupamiento de una muestra local y qué tan diferente es respecto 
de la media para el paisaje principal. El estadístico Gi* tiene una distribución z, con 
valores positivos altos mostrando agrupamientos de valores altos para la variable y 
valores bajos mostrando agrupamientos de valores bajos. Valores del estadístico no 
distintos a cero muestran zonas sin un patrón de agrupamiento definido. Se definieron 
tres sistemas terrestres que se denominaron Alto, Medio y Bajo por su nivel de 
transformación del paisaje original (Fig. 3.8). Para evaluar los cambios en la cobertura 
de distintos usos del suelo a nivel de píxel entre las fechas analizadas se construyeron 
matrices de transición a partir de las imágenes satelitales. 
Se observa una tendencia a la intensificación del uso agrícola en los tres sistemas 
coincidiendo con otros estudios realizados en la región (Baldi y Paruelo 2008), pero la 
presión es mayor en el Bajo. El crecimiento en el área agrícola fue generado 
principalmente por la soja. La dinámica de este cultivo varió en los tres sistemas. 
Mientras que en el Alto y Medio su aumento fue moderado (3,4% y 3,2% 
respectivamente, Fig. 3.9) y la ganancia fue principalmente a partir de trigo/soja, en el 
sistema Bajo el aumento de la superficie de soja fue mayor (8,2%, Fig. 3.9) y se da 
principalmente a expensas de pasturas (Apéndice I). La superficie de maíz disminuyó 
en todos los sistemas y la de trigo/soja sigue un patrón irregular, probablemente 
debido a las rotaciones de los cultivos.  
En la campaña 2002/03 hay una gran cobertura de bajos inundables que cae 
abruptamente en la campaña 2004/05 (Fig. 3.9). Durante el año 2001 se produjeron 
importantes inundaciones en la Región Pampeana (Scarpati et al. 2008), por lo que los 





Figura 3.7. Clasificación para la intensidad de transformación del 
paisaje a escala de faceta, sumando los valores de intensidad de 
cada año según el gradiente establecido en la Fig. 2.3. Valores 
altos representan altos niveles de transformación del paisaje. 
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Figura 3.8. Sistemas terrestres definidos a partir de un 
análisis de cluster espacialmente explícito (estadístico de 
Getis-Ord Gi*) sobre los valores de intensidad de 
transformación del paisaje de la Fig. 3.7. La zona definida 
como “Alto” contiene facetas con altos valores de 
transformación del paisaje, la zona “Bajo” contiene valores 
bajos y la zona “Mixto” no presenta un patrón definido. 
 
 
la superficie ocupada por bajos en el primer año se deriva a pasturas en el segundo. El 
área de pasturas sufrió un retroceso constante en el sistema Bajo (Fig. 3.9). En los 
otros sistemas el patrón fue irregular, mostrando incluso un aumento en el último 
período. Este fenómeno también podría estar relacionado a un evento 
climáticoextraordinario en lugar de un cambio en el uso del suelo. Durante el año 2008 
se produjo una severa sequía en la Región Pampeana (SMN 2009) lo que pudo 
generar campos fueron luego incluidos en la clase “pastura” en la clasificación 




La complejidad del paisaje a escala de faceta tendría los mismos efectos 
positivos sobre la biodiversidad que la complejidad a escala local. Sin embargo, los 
procesos ecológicos afectados deberían ser distintos, por lo que aunque los atributos 
componentes de la complejidad a cada escala pueden diferir. A escalas locales los 
procesos más afectados son la selección de hábitat, mientras que a escalas mayores 
se verían afectados procesos como colonización y dispersión, con influencia en la 
dinámica de metapoblaciones. 
Se consideraron tres variables de entrada para definir la complejidad espacio-
temporal del paisaje: riqueza de usos, variabilidad en el uso y contraste. 
 
Riqueza de usos 
La variabilidad temporal puede ser descripta por la cantidad de tipos diferentes 
de clasificaciones de una faceta en las cuatro campañas consideradas, por lo que la 
variable toma valores numéricos entre 1 y 4. Se definieron como valores lingüísticos 
los estados de “pobre” y “rico”. Se consideró que una riqueza mayor a tres es 
suficientemente alta como para considerarla rica (Fig. 3.10).  
La distribución espacial de los valores de la variable muestra una zona de alta 
riqueza en el sudeste del área de estudio y otra zona de menor riqueza en el noroeste 
(Fig. 3.11) sugiriendo diferencias en la dinámica del paisaje a esta escala en distintas 






















































Figura 3.9. Evolución de las áreas de cobertura de cada tipo 
de uso de suelo en los distintos sistemas terrestres a partir 
de información de las imágenes satelitales Landsat TM. Las 
líneas continuas representan la suma de todos los tipos de 
cobertura agrícola o no agrícola (sin incluir agua ni urbano). 
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a un proceso de agriculturización. Las facetas clasificadas en 2002/03 como “Bajos” se 
transforman en “Pasturas mixtas” en el último año. Este patrón también puede estar 
relacionado a los eventos climáticos extraordinarios antes descriptos que tuvieron 
lugar en el período considerado, desde un evento húmedo hasta uno de sequía. 
 
Variabilidad en el uso de la tierra 
La variable riqueza de usos sólo tiene en cuenta la cantidad de clasificaciones distintas 
para una faceta a través del tiempo. Sin embargo, no dice nada de cuán grande es la 
diferencia entre esas clasificaciones en términos de uso del suelo. Para tener en 
cuenta esto, se consideró una medida de variación en la clasificación de las facetas. 
Para ello, se asignó un número a cada tipo de faceta, siguiendo el gradiente de 
modificación antrópica antes definido. Como medida de variabilidad se calculó el 
desvío estándar (DE) sobre los cuatro años considerados. Un DE de 0,5 representa 
una situación en la que la faceta cambió una sola vez y la diferencia en la clasificación 
de las facetas es mínima. Por ejemplo, una faceta que se mantuvo tres años 
clasificada como “agricultura” y en un año fue clasificada como “agricultura mixta”. Un 
DE de 2,31 representa la máxima variabilidad posible en las clasificaciones en una 
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Figura 3.10. Función de pertenencia a la 




Figura 3.11. Riqueza de usos de cada faceta 
en el período analizado. El valor representa la 
cantidad de clasificaciones distintas que tuvo 
una faceta en los cuatro años considerados. 
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años y como “agricultura” en los otros dos. Este rango (0 – 2,31) representa el 
universo de la variable. No se tuvieron en cuenta situaciones de cambios en la 
clasificación de las facetas que no fueran factibles de ser observados en el área de 
estudio, por ejemplo, el cambio entre “pastura” y “urbano”. Para esta variable se 
definieron dos estados: “baja” y “alta” variabilidad en el uso de la tierra (Fig. 3.12). 
El patrón espacial de los valores de DE muestra una zona de más variabilidad al 
sudeste y una zona de menor variabilidad al noroeste, aunque no es tan marcado 
como el patrón de riqueza de usos (Fig. 3.13). Mientras que en la zona noroeste el 
cambio en el paisaje es principalmente debido a una alternancia entre facetas de tipo 
“agrícola” y “agrícola mixto”, en la zona sudeste el cambio es más direccional desde 
“bajos” hasta “pastura mixto”. Este patrón coincide con el observado a partir de las 
imágenes satelitales en el cual se observa una mayor tasa de agriculturización en los 





















Figura 3.12. Función de pertenencia a la 




Figura 3.13. Desvío estándar (DS) en la clasificación 
de las facetas. El DS fue calculado a partir de los 
valores en el gradiente de intensidad de 




El contraste en el uso del suelo de dos facetas vecinas puede generar procesos 
de dispersión y efectos de masa aumentando la riqueza local (Schimda y Wilson 
1985). 
La tercera medida de complejidad toma en cuenta el contraste en la clasificación 
de una faceta con respecto a sus 8 facetas vecinas. Las facetas con alto nivel de 
contraste verían su avifauna enriquecida a través de efectos de masa desde facetas 
del entorno.  
El contraste (C) fue calculado sólo en los casos en que la faceta tuviera 8 









i cnC          (3.3) 
 
donde n es la faceta vecina y c es el peso de contraste, que aumenta a medida que las 
facetas centro y vecina son más diferentes en el gradiente de modificación antrópica 
del paisaje establecido. Cuando C es mayor a 8 el contraste con su entorno se 
consideró “alto” y se definió como una faceta heterogénea, de otro modo se consideró 
“bajo” y la faceta se definió como homogénea. En los casos en que C=7, se tuvo en 
cuenta si la riqueza de  tipos de facetas vecinas es mayor a uno, en cuyo caso se 
redefinió esas facetas como de alto contraste. La variable integró los cuatro años 
considerados. Para la construcción de la función de pertenencia se consideró que un 
valor mayor a 3 es suficientemente alto como para considerar el contraste como “alto” 
(Fig. 3.14).  
El contraste en la Fig. 3.15 representa la cantidad de veces que la faceta fue 
clasificada como de alto contraste en los cuatro años considerados. El patrón espacial 
es coincidente con las dos variables anteriores en la estratificación de dos zonas 
diferenciadas. Las facetas de la zona noroeste presentaron poco contraste, mientras 
que las facetas de la zona sudeste mostraron un gran contraste con las facetas  
vecinas. Esto indica que la zona noroeste, correspondiente al sistema terrestre de Alta 
intensidad de transformación del paisaje, es más homogénea que la sudeste. Este 
patrón puede deberse a que en el sudeste las restricciones ambientales (i.e. suelo) 
hacen que la presión por la agriculturización no se de en forma homogénea y 
expandida sino sólo en las áreas en la que los suelos lo permiten. Esto genera un 
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Figura 3.14. Función de pertenencia a la 





Figura 3.15. Suma de contrastes para cada faceta 
en los cuatro años analizados. El valor representa la 
cantidad de veces que una faceta fue clasificada 
como de alto contraste con las facetas vecinas. 
 
 
Función final de complejidad a escala de faceta 
Las tres variables de entrada fueron integradas mediante reglas lógicas (Tabla 
3.5). Debido a que a priori no se sabe si alguna variable es más relevante que otra 
para determinar la complejidad se le asignó el mismo peso a todas. El patrón espacial 
de esta variable muestra una zona de alta complejidad espacio-temporal en el sudeste 
del área de estudio y una de baja a media complejidad en el noroeste (Fig. 3.16). Las 
tres variables de entrada están correlacionadas espacialmente, demostrando que el 
patrón final es robusto frente a distintas formas de evaluar la complejidad. Asimismo, 
se ve una coincidencia espacial con la intensidad de transformación del paisaje, 
mostrando que las distintas actividades agropecuarias generan distintos patrones 
espaciales y temporales en el paisaje, la actividad pastoril promoviendo un paisaje 
más heterogéneo que la agrícola. 
 
 
Tabla 3.5. Reglas lógicas con las variables de entrada para determinar la 
variable “complejidad” a escala de faceta. 
 
si                      
RIQUEZA DE USOS






Simple Simple Simple Bajo
Simple Simple Complejo Bajo
Complejo Simple Simple Bajo
Complejo Simple Complejo Medio
Simple Complejo Simple Bajo
Simple Complejo Complejo Medio
Complejo Complejo Simple Medio







Figura 3.16. Nivel de complejidad para cada faceta a partir de la 
aplicación del modelo de lógica difusa. La complejidad toma 

















RELACIÓN ENTRE LA DIVERSIDAD DE AVES Y LA 


















Los esquemas agroambientales (EAA) aplicados en los países de la Unión 
Europea son medidas diseñadas principalmente para la escala local (lote o 
establecimiento). Sin embargo, es sabido que los atributos del paisaje a escalas 
espaciales mayores influye en procesos ecológicos importantes para los 
agroecosistemas como ser la percepción del paisaje por las especies (With 1994), el 
control biológico (Östman et al. 2001) y la dinámica de metapoblaciones (Johnson et 
al. 1992), entre otros.  
Estudios recientes han explorado la influencia del paisaje a distintas escalas 
como determinantes de la biodiversidad local. Algunos de ellos sostienen que usos de 
la tierra menos intensivos, como la agricultura orgánica, favorecen la diversidad de 
especies a escala local (Bengtsson et al. 2005, Kragten y Snoo 2008). Sin embargo, 
este efecto se hace evidente sólo en ciertas condiciones del paisaje. Roschewitz et al. 
(2005) compararon la diversidad de especies de malezas en granjas orgánicas y con 
manejo tradicional en paisajes con distinto grado de heterogeneidad ambiental. El 
aumento en la riqueza de especies al pasar a un manejo orgánico de las granjas se 
produjo sólo cuando el paisaje era de baja heterogeneidad. En el caso que el paisaje 
era de alta heterogeneidad la diversidad fue alta en los dos tipos de manejo (Fig. 4.1).  
Un patrón similar fue encontrado por Weibull et al. (2003) estudiando plantas, 
mariposas y carábidos. Este fenómeno puede deberse a que en los paisajes 
complejos el pool regional de especies compensa los efectos del manejo local, 
manteniendo alta la riqueza de especies en todos los sitios y se daría especialmente 
en organismos con alta capacidad de dispersión como las aves (Tscharntke et al. 
2005). Wretenberg et al. (2010) también observaron que el aumento en la riqueza de 
aves sólo se da cuando el hábitat incorporado es distinto al del ambiente circundante. 
La interacción entre escalas espaciales tiene como consecuencia que la efectividad de 
los EAA aplicados localmente dependa del contexto del paisaje. Concepción et al. 
(2008) muestran que el aumento del número de especies por aplicación de EAA se 
maximiza a niveles intermedios de complejidad del paisaje. En paisajes simples el pool 
regional de especies es demasiado pobre para colonizar los sitios y en paisajes 
complejos la biodiversidad es alta en todos lados. 
El modelo de Tscharntke et al. (2005) puede ser una guía para la evaluación del 





Figura 4.1. Riqueza de especies según el tipo de paisaje (simple o 
complejo) y de manejo local (agricultura extensiva o intensiva). 
Agricultura intensiva representa manejos con aplicaciones de 
fertilizantes y plaguicidas, mientras que la extensiva son manejos 
orgánicos (adaptado de Tscharntke et al. (2005). 
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pampeanas. El modelo considera el tipo de manejo a escala local (orgánico vs. 
convencional) y el nivel de complejidad a escala de paisaje. En la región pampeana la 
agricultura orgánica no es una práctica muy difundida. Aun así, las diferencias de 
manejo se podrían analogar con la del uso principal del suelo ya que la actividad 
agrícola también se diferencia de la pastoril por una mayor carga de pesticidas y 
fertilizantes. Por otro lado, el modelo de Tscharntke et al. (2005) no incluye el efecto 
del uso del suelo a escala de paisaje ni la complejidad a escala local. Lo primero se 
debe a que Roschewitz et al. (2005) encuentran que en su área de estudio el uso 
pastoril está asociado a una mayor complejidad paisajística. En la nuestra 
encontramos un patrón similar, con una cierta correlación espacial entre la complejidad 
del paisaje a escala de faceta y su intensidad de transformación (Fig. 3.8 y 3.17). La 
no inclusión de la complejidad a escala local posiblemente se deba a que los EAA son 
aplicados a escala de lote y la heterogeneidad dentro de los mismos no es tenida en 
cuenta. Es esperable que la diversidad de aves aumente con la heterogeneidad del 
paisaje local y con la menor intensidad de uso del paisaje a escalas mayores (faceta). 
En una situación de paisaje complejo a todas las escalas y de baja intensidad de 
transformación a escala de faceta, el uso local tendría poco efecto sobre el número de 
especies. 
La riqueza es sólo uno de los descriptores de las comunidades bióticas que 
puede ser afectado por las características del paisaje. De igual manera, la 
composición de especies puede variar en paisajes con distinto grado de intensificación 
agrícola (Burel et al. 1998, Weibull y Östman 2003, Aviron et al. 2007) o complejidad, 
al alterar la oferta de recursos necesaria para su establecimiento (principalmente 
recursos tróficos y de nidificación). 
En este capítulo se utilizarán los modelos de complejidad del paisaje 
desarrollados en el Capítulo 3 para poner a prueba la siguiente hipótesis: 
 
Hipótesis: La riqueza de aves está asociada al uso y complejidad del paisaje. 
 
Predicción 1: la riqueza será mayor con un uso de baja intensidad (pastoril) y con 
mayor complejidad estructural del paisaje. 
 
Predicción 2: los atributos del paisaje a distintas escalas interactúan para determinar la 
riqueza local. La avifauna de paisajes con uso local agrícola se ve 
enriquecida a través de efectos de masa cuando el paisaje a escalas más 
amplias es de baja intensidad de transformación. 
 
Predicción 3: los atributos del paisaje determinan la composición de los ensambles de 





En este capítulo, se correlacionaron los valores de salida de los modelos con la 
riqueza observada de especies. Los modelos de lógica difusa desarrollados en el 
Capítulo 3 le dan el mismo peso a todas las variables de entrada para la determinación 
final de la complejidad del paisaje. Los parámetros de los modelos fueron modificados 
para maximizar el ajuste en la correlación y de esta forma hallar las relaciones entre 
variables que mejor expliquen los patrones de riqueza. Para ajustar la forma y número 
de funciones de pertenencia de las variables de entrada de los modelos se hicieron 
análisis de varianza comparando la riqueza de especies para los distintos valores de 
entrada de las variables (por ejemplo, de 1 a 5 en el caso de riqueza de uso de suelo). 
Estos análisis permitieron sugerir formas de las funciones de pertenencia y hallar 
umbrales de respuesta. 
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Se construyeron otros dos modelos de lógica difusa para predecir el número de 
especies. Uno de ellos relacionó el uso del suelo y la complejidad del paisaje a escala 
local. El otro exploró la interacción de estas variables con el contexto del paisaje a 
escala de faceta, por lo que se incluyó la variable intensidad de nivel de 
transformación del paisaje. En ambos modelos la variable de salida fue riqueza de 
especies. Para evaluar el ajuste de estos modelos se utilizó el error absoluto medio 
(EAM) que es el promedio de las diferencias absolutas entre los valores predichos y 
observados. Los parámetros de los modelos fueron modificados para minimizar el 
EAM. Este método es recomendado por Mayer y Butler (1993) y se ha utilizado para 
validar modelos de lógica difusa (Kampichler et al. 2000). 
Dado que la ubicación de los puntos de muestreo fue hecha en base a una 
clasificación preliminar del paisaje, algunos puntos de muestreo quedaron fuera del 
área de estudio a escala de faceta. Esos puntos no fueron tenidos en cuenta para los 
análisis de la relación de diversidad con el paisaje a escala de faceta. 
Para estudiar los cambios composicionales en los distintos tipos de paisajes se 
realizaron análisis de correspondencia canónica (ACC) con el paquete estadístico 
PCOrd. En la escala local se incluyeron, además de las variables de los modelos de 
lógica difusa, el área de cobertura estimada a campo para cada tipo de uso de suelo. 
En la escala de faceta se incluyó igualmente el área de cobertura por cada tipo de uso 
de suelo definido en la clasificación de las imágenes satelitales, para los dos años de 
los muestreos. Asimismo, se estimó para las facetas seleccionadas el número y área 
de formaciones arbóreas (montes, incluyendo los asociados a casas y riveras de ríos) 
y número y largo de cortinas de árboles. La estimación se realizó por medio de 





4.3.1 Avifauna registrada 
 
En los dos años de muestreo se registró un total de 107 especies pertenecientes 
a 32 familias (Apéndice II), lo que representa cerca de un 50% de las especies 
registradas para el área de estudio. Las especies detectadas se encuentran entre las 
comúnmente citadas para la región, considerándose registros pocos habituales los del 
benteveo rayado (Myiodynastes maculatus), aguilucho común (Buteo polysoma), 
piojito silbón (Camptostoma obsoletum) y la ratona aperdizada (Cistothorus platensis) 
(Narosky y Digiacomo 1993). No se han registrado especies con problemas de 
conservación con excepción del tachurí canela (Polystictus pectoralis), un ave de 
pastizal clasificada como “casi amenazada” a causa de la pérdida de hábitat (Collar y 
Wege 1995). 
 
4.3.2 Comportamiento de la riqueza de aves en relación a las variables a 
distintas escalas 
 
4.3.2.1 Escala local 
 
El número de especies de aves se correlacionó positivamente con la cobertura 
de pastura, pero con una asociación débil (r de correlación Spearman = 0,36; p<0,001, 
Fig. 4.2). 
La riqueza se asoció positivamente a la presencia de árboles, tanto en forma 
dispersa (t1,414 = 2.665, p<0,001) como montes y cortinas (r de correlación de 
Spearman = 0,282, p<0,001), a la riqueza de tipos de cobertura (t1,411 = 1.006, p = 
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0,038), a la presencia de cuerpos de agua (t1,414 = 1.447, p<0,001) y de casas 
habitadas (t1,414 =2.293, p<0,001). Por el contrario, no hubo relación con la complejidad 
aportada por la vegetación de la banquina (r de correlación de Spearman < 0,001, p = 
0,98). Esto podría deberse a que sólo ciertos tipos de vegetación de las banquinas 
beneficiarían a las aves y no su aporte a la complejidad según el contexto del paisaje.  
Aún así, se incluyó esta variable en el modelo de complejidad a escala local, ya que 
las banquinas podrían aumentar la riqueza de aves al interactuar con las otras 
variables. 
La función final de complejidad se correlaciona positivamente con la riqueza de 
aves (r de correlación Spearman = 0,433; p<0,001, Fig. 4.3) en el mejor modelo que se 
pudo ajustar. En el mismo, las reglas lógicas le dan mayor peso a los árboles (tanto en 
formaciones arbóreas como en dispersos) y cuerpos de agua (Tabla 4.1). Los árboles 
proveen sitios de nidificación y perchado para gran cantidad de las especies que 
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Figura 4.2. Correlación entre el porcentaje de 
cobertura de pastura a escala local y el número de 



































Figura 4.3. Correlación entre la complejidad del paisaje 
a escala local a partir del mejor modelo de lógica difusa 
hallado y el número de especies de aves observado en 
el punto de muestreo. 
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Tabla 4.1. Reglas lógicas de la variable complejidad a escala local modificadas para 




y                             
ARBOL DISPERSO
y                               
FORMACIONES ARBOREAS
y                                            
RIQ COBERTURA
y
AGUA y     CASAS
entonces 
COMPLEJIDAD
Complejo Complejo Complejo Complejo Complejo Simple Alto
Complejo Complejo Complejo Complejo Complejo Complejo Alto
Complejo Complejo Complejo Complejo Simple Simple Alto
Complejo Complejo Complejo Complejo Simple Complejo Alto
Complejo Complejo Complejo Simple Complejo Simple Alto
Complejo Complejo Complejo Simple Complejo Complejo Alto
Complejo Complejo Complejo Simple Simple Simple Medio alto
Complejo Complejo Complejo Simple Simple Complejo Alto
Complejo Complejo Simple Complejo Complejo Simple Alto
Complejo Complejo Simple Complejo Complejo Complejo Alto
Complejo Complejo Simple Complejo Simple Simple Medio bajo
Complejo Complejo Simple Complejo Simple Complejo Medio alto
Complejo Complejo Simple Simple Complejo Simple Medio alto
Complejo Complejo Simple Simple Complejo Complejo Alto
Complejo Complejo Simple Simple Simple Simple Bajo
Complejo Complejo Simple Simple Simple Complejo Medio bajo
Complejo Simple Complejo Complejo Complejo Simple Alto
Complejo Simple Complejo Complejo Complejo Complejo Alto
Complejo Simple Complejo Complejo Simple Simple Medio bajo
Complejo Simple Complejo Complejo Simple Complejo Medio alto
Complejo Simple Complejo Simple Complejo Simple Medio alto
Complejo Simple Complejo Simple Complejo Complejo Alto
Complejo Simple Complejo Simple Simple Simple Bajo
Complejo Simple Complejo Simple Simple Complejo Medio bajo
Complejo Simple Simple Complejo Complejo Simple Medio bajo
Complejo Simple Simple Complejo Complejo Complejo Medio alto
Complejo Simple Simple Complejo Simple Simple Bajo
Complejo Simple Simple Complejo Simple Complejo Bajo
Complejo Simple Simple Simple Complejo Simple Bajo
Complejo Simple Simple Simple Complejo Complejo Medio bajo
Complejo Simple Simple Simple Simple Simple Bajo
Complejo Simple Simple Simple Simple Complejo Bajo
Simple Complejo Complejo Complejo Complejo Simple Alto
Simple Complejo Complejo Complejo Complejo Complejo Alto
Simple Complejo Complejo Complejo Simple Simple Alto
Simple Complejo Complejo Complejo Simple Complejo Alto
Simple Complejo Complejo Simple Complejo Simple Alto
Simple Complejo Complejo Simple Complejo Complejo Alto
Simple Complejo Complejo Simple Simple Simple Medio alto
Simple Complejo Complejo Simple Simple Complejo Medio alto
Simple Complejo Simple Complejo Complejo Simple Medio alto
Simple Complejo Simple Complejo Complejo Complejo Alto
Simple Complejo Simple Complejo Simple Simple Bajo
Simple Complejo Simple Complejo Simple Complejo Medio bajo
Simple Complejo Simple Simple Complejo Simple Medio bajo
Simple Complejo Simple Simple Complejo Complejo Medio alto
Simple Complejo Simple Simple Simple Simple Bajo
Simple Complejo Simple Simple Simple Complejo Bajo
Simple Simple Complejo Complejo Complejo Simple Medio alto
Simple Simple Complejo Complejo Complejo Complejo Alto
Simple Simple Complejo Complejo Simple Simple Bajo
Simple Simple Complejo Complejo Simple Complejo Medio bajo
Simple Simple Complejo Simple Complejo Simple Medio bajo
Simple Simple Complejo Simple Complejo Complejo Medio alto
Simple Simple Complejo Simple Simple Simple Bajo
Simple Simple Complejo Simple Simple Complejo Bajo
Simple Simple Simple Complejo Complejo Simple Bajo
Simple Simple Simple Complejo Complejo Complejo Medio alto
Simple Simple Simple Complejo Simple Simple Bajo
Simple Simple Simple Complejo Simple Complejo Bajo
Simple Simple Simple Simple Complejo Simple Bajo
Simple Simple Simple Simple Complejo Complejo Bajo
Simple Simple Simple Simple Simple Simple Bajo






Tabla 4.2. Reglas lógicas del modelo de lógica 
difusa que relaciona la complejidad del paisaje y la 








Muy baja Agricola Muy baja
Muy baja Mixta Media baja
Muy baja Pastura Media baja
Baja Agricola Media baja
Baja Mixta Media baja
Baja Pastura Media
Media baja Agricola Baja
Media baja Mixta Media
Media baja Pastura Media
Media alta Agricola Media alta
Media alta Mixta Media alta
Media alta Pastura Media alta
Alta Agricola Media baja
Alta Mixta Media
Alta Pastura Media alta
Muy alta Agricola Media alta
Muy alta Mixta Media alta




proveen un hábitat para un conjunto de especies que dependen exclusivamente de 
estos elementos con poca influencia de las demás características del paisaje. Es por 
esto que el número de especies aumentaría en forma aditiva con la presencia de 
cuerpos de agua en el paisaje. El ajuste de la complejidad del paisaje a la riqueza es 
mejor que para el caso de cobertura de pastura, indicando que es un atributo con 
mayor peso en la determinación del número de especies de aves. 
 
3.3.2.2 Modelo de interacción entre cobertura y complejidad a escala local 
 
Las correlaciones entre cobertura de pastura y complejidad con la riqueza de 
aves, si bien significativas, no son muy fuertes y muestran una gran dispersión de los 
datos. Esta incertidumbre podría ser reducida generando modelos que integren las  
distintas características del paisaje, resolviendo posibles interacciones entre las dos 
variables. 
Se construyó un modelo de lógica difusa vinculando la cobertura y la complejidad 
del paisaje a la riqueza de especies. El modelo con menor error hallado relaciona las 
dos variables sin interacciones fuertes entre ellas (Fig. 4.4, Tabla 4.2). Un incremento 
inicial en la complejidad del paisaje produce un aumento en la riqueza de aves, la cual 
se mantiene luego constante hasta producirse un nuevo aumento a altos niveles de 
complejidad. Este aumento final no se produce a niveles medios de cobertura de 
pastura, hallándose una saturación en el número de especies a niveles medios de 
complejidad. A niveles constantes de complejidad la cobertura de pastura aumenta la 
riqueza de aves. Este aumento es lineal a valores altos de complejidad del paisaje, 
pero a niveles bajos no aumenta más allá de valores medios de cobertura de pastura. 
Esto sugiere que hay una limitación de las pasturas en su capacidad de proveer 
hábitat para aves, que sólo puede ser superada si el paisaje contiene elementos que 
aumentan su complejidad. 
La correlación entre los valores predichos por el modelo y los observados tiene 




Figura 4.4. Superficie de respuesta de la riqueza de aves 
predicha por el modelo de lógica difusa que relaciona la 



















Figura 4.5. Valores predichos del número de especies de aves 
según modelo de lógica difusa que relaciona la cobertura de 
pastura y la complejidad a escala local en función de los valores 
observados. La línea indica una recta de pendiente igual a 1, en 
la cual los valores predichos coincidirían con los observados. 
 
 
predichos bajos (Fig. 4.5). En todo el rango de valores predichos se encuentran 
valores de alta riqueza de especies.  
Los atributos del paisaje a escalas mayores podrían estar condicionando y 
modificando la respuesta a los atributos del paisaje de escala local. En la escala de 
faceta, la riqueza se correlaciona negativamente con la intensidad de uso agrícola (r = 
-0,55, p<0,001, Fig. 4.6) y positivamente con la complejidad del paisaje (r = 0,59, 
p<0,001, Fig. 4.7). Siguiendo el modelo de Tscharntke et al. (2005) (Fig. 4.1) incluimos 
esta escala considerando la variable intensidad de transformación del paisaje. El mejor 






























Figura 4.6. Correlación entre la intensidad de 
transformación del paisaje a escala de faceta y el 
número de especies de aves observado en el punto 
de muestreo. Para evitar la pseudorreplicación de las 
facetas, se promediaron los valores de riqueza para 































Figura 4.7. Correlación entre la complejidad del 
paisaje a escala de faceta según el mejor modelo de 
lógica difusa hallado y el número de especies de aves 
observado en el punto de muestreo. Para evitar la 
pseudorreplicación de las facetas, se promediaron los 
valores de riqueza para puntos de una misma faceta. 
 
 
cobertura de pastura a la escala local, reduciendo el número de especies cuando el 
paisaje tiene altos niveles de transformación (Fig. 4.8, Tabla 4.3). En el gradiente 
considerado, este efecto se produce sólo a valores muy altos de intensidad de 
transformación. El EAM de este modelo es de 2,95, es decir, no hay una mejora en la 
predicción del número de especies respecto al modelo que no incluye esta escala, 





Figura 4.8. Superficie de respuesta de la riqueza de aves 
predicha por el modelo de lógica difusa que relaciona la 
complejidad y el porcentaje de cobertura de pastura del paisaje 
a escala local y la intensidad de transformación del paisaje a 
escala de faceta. Se grafica solamente la relación entre 
cobertura de pastura y la intensidad para evaluar las 



















Figura 4.9. Valores predichos de número de especies de aves 
según modelo de lógica difusa que incorpora la intensidad de 
transformación del paisaje, graficados en función de los valores 
observados. La línea indica una recta de pendiente igual a 1, en 
la cual los valores predichos coincidirían con los observados. 
 
4.3.3 Asociaciones de los ensambles de aves con los atributos del paisaje 
 
Así como la complejidad y uso del paisaje puede influir sobre el número de 
especies de aves, también puede modificar la composición de la comunidad (Burel et 
al. 1998). Se analizó la asociación de las especies de aves con las variables 
ambientales a distintas escalas mediante análisis de correspondencia canónica (ACC). 
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Dado que no se pueden extraer conclusiones sobre la asociación con el ambiente para 
especies raras (Batista 1991), se eliminaron aquéllas con menor constancia en los 
muestreos (<2%), conservando 54 para los análisis (Apéndice II). Algunos puntos de 
muestreo quedaron fuera del area de estudio cuando se calculó la complejidad a 
escala de faceta. Para los ACC se usaron sólo los puntos de muestreo que podían ser 
analizados a las dos escalas espaciales estudiadas los dos años (n=474). 
En la escala local, se consideraron las variables de complejidad así como la 
cobertura detallada por cultivo, para brindar más información que la que sólo distingue 
entre cobertura agrícola y no agrícola. El ordenamiento explicó una muy baja 
proporción de la variabilidad de los datos (3,4% de varianza acumulada para los dos  
 
 
Tabla 4.3. Reglas lógicas del modelo de lógica difusa que 
combina la complejidad y cobertura de pastura a escala local y la 
intensidad de transformación del paisaje a escala de faceta para 










Muy baja Agricola Baja Baja
Muy baja Agricola Alta Muy muy baja
Muy baja Mixta Baja Baja
Muy baja Mixta Alta Baja
Muy baja Pastura Baja Media baja
Muy baja Pastura Alta Media baja
Baja Agricola Baja Media
Baja Agricola Alta Baja
Baja Mixta Baja Media
Baja Mixta Alta Media baja
Baja Pastura Baja Media
Baja Pastura Alta Media
Media baja Agricola Baja Media
Media baja Agricola Alta Baja
Media baja Mixta Baja Media
Media baja Mixta Alta Media baja
Media baja Pastura Baja Media alta
Media baja Pastura Alta Media alta
Media alta Agricola Baja Media
Media alta Agricola Alta Baja
Media alta Mixta Baja Media alta
Media alta Mixta Alta Media
Media alta Pastura Baja Media alta
Media alta Pastura Alta Media alta
Alta Agricola Baja Media
Alta Agricola Alta Baja
Alta Mixta Baja Media alta
Alta Mixta Alta Media
Alta Pastura Baja Media alta
Alta Pastura Alta Media alta
Muy alta Agricola Baja Media alta
Muy alta Agricola Alta Media alta
Muy alta Mixta Baja Media alta
Muy alta Mixta Alta Media
Muy alta Pastura Baja Alta




primeros ejes) mostrando que la comunidad de aves está poco estructurada en función 
de las características del paisaje consideradas. El primer eje de ordenamiento separa 
las especies asociadas a trigo y presencia de árboles dispersos de las asociadas a 
formaciones arbóreas, casas y pasturas (Fig. 4.10). Estos últimos elementos del 
paisaje están usualmente asociados espacialmente en cascos de estancias y sus 
caminos de entrada. Estos ambientes proveen un hábitat propicio para las especies 
que nidifican en árboles y que también suelen hallarse en ambientes peri-urbanos. El 
segundo eje de ordenamiento separa especies asociadas a dos tipos de paisajes muy 
contrastantes: aquéllos donde se encuentran bajos inundables, cuerpos de agua y 
pasturas de otros con cobertura principalmente agrícola. A los primeros se asocian las 
anátidas y otras especies de humedales, como Plegadis chii, Rostrhamus sociabilis y 
Embernagra platensis. Asociadas a cultivos se hallaron las especies Riparia riparia, 
Athene cunicularia, Tyrannus melancholicus, Patagioenas maculosa y Molothrus 
rufoaxiliaris. 
En la escala de faceta el ACC explica un 2,5% de la varianza y separa en su 
primer eje las especies asociadas a pasturas, con mayor longitud total de cortinas y 
contraste, de aquellos ambientes con mayor cobertura agrícola (Fig. 4.11). El segundo 
eje distingue especies asociadas a cultivos de soja del resto de los paisajes. La mayor 
parte de las especies coincide en su asociación a paisajes de similares características 
tanto a escala local como a escala de faceta, fundamentalmente en los gradientes que 
separan especies asociadas a pasturas y ambientes acuáticos de especies asociadas 





Figura 4.10. Ordenamiento del análisis de correspondencia canónica entre las 
especies y las variables ambientales a la escala local. Las cruces representan los 
scores de las especies (en clave de seis letras). Se grafican sólo las variables más 






Figura 4.11. Ordenamiento por análisis de correspondencia canónica con las variables 
ambientales de la escala de faceta. Las cruces indican los scores de las especies (en 
claves de seis letras). 
 
 
Se realizó un ACC con las variables de los modelos de lógica difusa a las dos 
escalas espaciales (cobertura de pastura, intensidad de transformación, complejidad a 
escala local y de faceta). El ordenamiento explica un 2% de la variabilidad total y el 
primer eje separa las especies asociadas a paisajes con mayor intensidad de 
transformación agrícola (Fig. 4.12). Se ha reportado que Ammodramus humeralis y 
Athene cunicularia se asocian con paisajes agriculturizados y Larus maculipennis 
puede estar asociada a basurales, presentes en las cercanías de las ciudades (Leveau 
y Leveau 2004b, Filloy y Bellocq 2007, Schrag et al. 2009). El segundo eje separa 
especies asociadas a la complejidad espacio-temporal en la escala de faceta. Resulta 
de alguna manera sorprendente la asociación de especies a paisajes con niveles altos 
de intensidad de transformación y al mismo tiempo complejidad a escala local. Es 
posible que la asociación con esta parte del eje esté dada principalmente por la 
presencia de cuerpos de agua, que es una de las variables que más aporta a la 
complejidad del paisaje a escala local. 
Se exploró si la distribución de las especies de aves en el paisaje está 
determinada por recursos de alimentación o nidificación. Los análisis de 
correspondencia sólo mostraron una asociación significativa entre la abundancia de 
individuos por grupo trófico y las variables de los modelos difusos a las dos escalas. El 
ordenamiento explica un 3,4% de la variabilidad total. Asociados a paisajes con alta 
intensidad de transformación agrícola se encuentran las especies granívoras, mientras 
que las insectívoras y carnívoras se asocian a los paisajes con mayor cobertura de 
pastura a escala local y complejidad a escala de faceta (con excepción de las 
clasificadas como insectívoras/carnívoras, cuyo único representante es el taguató 
Buteo magnirostris) (Fig. 4.13). Los filtradores se encuentran asociados a paisajes 
complejos localmente y con cobertura de pastura, evidentemente a causa de la 




Figura 4.12. Ordenamiento por análisis de correspondencia canónica con las variables 
de los modelos de lógica difusa a las dos escalas espaciales consideradas (local y 
faceta). Las cruces indican los scores de las especies (en claves de seis letras). 
 
 
al grupo trófico Pequeñas Presas (PP) corresponden solamente a una especie con 
baja abundancia, la cigüeña americana (Ciconia maguari), y es seguramente debido a 
ello su ubicación extrema en el gradiente del ordenamiento. Esta especie aparece 
asociada a pasturas, pero en paisajes simples, contrariamente a las filtradoras, a las 
cuales se podría suponer debería estar asociada. Los sitios donde se detectaron 
cigüeñas eran bajos inundables de una estructura simple, dada por la ausencia de 
árboles, casas habitadas y pocos tipos diferentes de cobertura. El ordenamiento 
muestra, por lo tanto, que los paisajes con distinto tipo de uso ofrecen distintos 
recursos alimenticios, alterando la estructura trófica de la comunidad de aves en los 
agroecosistemas estudiados. 
Los paisajes también podrían modificar la composición de especies al ofrecer distintos 
recursos de nidificación. El ordenamiento de acuerdo a esta característica se 
realizó sólo para las variables de paisaje a escala local ya que es a esta escala donde 
los atributos del paisaje son más importantes para determinar los sitios de nidificación 
(Cueto 2006). La distribución de las especies se corresponde claramente con la oferta 
en el paisaje de sitios de nidificación. Las especies nidificantes en árboles, cavidades y 
construcciones se asocian a montes, cortinas y casas habitadas (Fig. 4.14). Las de 
vegetación palustre a la presencia de cuerpos de agua. Las especies que nidifican en 
el suelo o en vegetación herbácea baja se asocian a pasturas pero también a cultivos 
como trigo y maíz. Esto muestra que algunos cultivos pueden ofrecer el mismo recurso 
de nidificación que una pastura (más parecida fisonómicamente y en manejo a un 
pastizal natural) o que en el paisaje se encuentran elementos que ofrecen sitios de 







Figura 4.13. Ordenamiento por análisis de correspondencia canónica de los grupos 
tróficos de aves con las variables ambientales de los modelos de lógica difusa a las 
dos escalas espaciales consideradas (local y faceta). Las cruces indican los scores de 
los grupos tróficos. INS: Insectívoro, GRA: Granívoro, CAR: Carnívoro, OMN: 






La riqueza de aves se correlacionó positivamente a la cobertura de pastura, pero 
en una forma más débil de lo esperado según otros estudios para la misma región 
(Leveau y Leveau 2004b, Codesido et al. 2008). Es posible que la diferencia se halle  
en que estos estudios comparan zonas agriculturizadas de la Pampa Ondulada con 
zonas de mayor cobertura de pasturas en la Pampa Deprimida. Las pasturas de esta 
última subregión son más parecidas a los pastizales nativos y su manejo posiblemente 
difiera de las pasturas de la Pampa Ondulada, de tal manera que podrían ser un mejor 
hábitat para las aves. En efecto, Schrag et al. (2009) analizaron la riqueza de aves en 
función de la cobertura de pasturas implantadas y no hallaron una relación positiva. Se 
puede concluir que en los agroecosistemas de la Pampa Ondulada, el tipo de uso del 
suelo distinguiendo uso agrícola de pastoril no es por sí mismo un atributo suficiente 
para determinar el número de especies de aves. 
Por el contrario, la complejidad del paisaje a escala local se correlacionó en 
forma más fuerte con la riqueza de aves. Numerosos estudios coinciden en que los 
elementos que aportan heterogeneidad al paisaje favorecen la biodiversidad (Benton 
et al. 2002b, Marshall et al. 2002, Poggio 2007, de La Fuente 2010). En algunos 
casos, las relaciones entre estos elementos actúan en forma sinérgica; por ejemplo, 
las formaciones arbóreas lineales aumentan el efecto positivo de los bosques sobre la 
riqueza de especies de agroecosistemas de los Países Bajos (Grashof-Bokdam et al. 
2009). Cunningham et al. (2008), por su parte, muestran que las plantaciones tienen 




Figura 4.14. Ordenamiento por análisis de correspondencia canónica con las variables 
ambientales a escala local. El ordenamiento es el mismo de la Fig. 4.10, pero se 
clasificaron las especies según sus hábitos de nidificación. 
 
 
de Australia. En este estudio, intenté contemplar esta situación asignando mayor peso 
a algunos de los elementos del paisaje en las reglas lógicas de los modelos difusos. 
De esta manera, se pudo observar que los árboles y cuerpos de agua contribuyen con 
mayor medida a una heterogeneidad que puede ser explotada por mayor número de 
especies, coincidiendo con estudios previos en la misma región (Shnack et al. 2000, 
Sarasola y Negro 2006). El tipo de cobertura y la complejidad del paisaje pueden 
interactuar en forma no lineal y ciertas combinaciones de estas dos variables ofrecer 
hábitats más propicios para el establecimiento de un mayor número de especies. El 
modelo de lógica difusa que vincula el tipo de cobertura y la complejidad muestra que 
las variables se relacionan sin interacciones fuertes. Se puede observar una tendencia 
a una limitación en la capacidad de las pasturas de proveer hábitat para especies, la 
que sólo puede ser superada si se agregan elementos que provean nuevos recursos. 
El número de especies predicho por el modelo se relaciona positivamente con el 
observado, con un error medio absoluto que se halla dentro del orden de magnitud 
considerado como aceptable por otros estudios (Kampichler et al. 2000). Las mayores 
diferencias se encuentran por subestimación en valores bajos de riqueza predicha. 
Esto indica que aun en paisajes donde se hipotetiza que deberían haber pocas 
especies se encuentran los máximos valores de riqueza observada.  
De acuerdo a los resultados del modelo de escala local, las características del 
paisaje determinarían un mínimo en el número de especies presentes, pero es más 
incierto al determinar el máximo posible. La variabilidad no explicada podría ser 
reducida al considerar el contexto del paisaje a escalas mayores. Si el paisaje a escala 
de faceta es más favorable la avifauna local se enriquecería a través de efectos de 
masa (Schmida y Wilson 1985). Se construyó otro modelo que incluye el efecto del 
paisaje a escala de faceta, según lo propuesto por Tscharntke et al. (2005). La 
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predicción de los valores de riqueza no mejoró, por lo que los procesos hipotetizados 
por los autores podrían no estar actuando en este sistema. Es posible que el gradiente 
de intensidad de transformación del paisaje analizado en este estudio no sea 
suficiente para reflejar esos procesos. En el modelo, sólo valores muy altos de 
intensidad de transformación (correspondientes a facetas clasificadas como “agrícolas” 
en los cuatro años) ejercen un efecto sobre la riqueza local de especies. Los mínimos 
valores de intensidad corresponden a facetas que se clasificaron como bajos en el 
primer año pero siguieron un proceso de agriculturización en el período estudiado. 
Probablemente se debería haber muestreado facetas con menor intensidad de 
disturbio para observar un aumento significativo en el número de especies de paisajes 
desfavorables localmente.  
La riqueza no fue el único atributo de la comunidad afectado por el uso y 
complejidad del paisaje. La composición de especies varió en todas las escalas y las 
respuestas de las especies fueron en general constantes entre escalas. Los gradientes 
más fuertes separaron un grupo de especies asociadas a una mayor cobertura de 
pastura, aunque también hubo diferencias entre distintos cultivos. Otro grupo de 
especies estuvo asociado a la presencia de cuerpos de agua, y un tercero a casas 
habitadas y formaciones arbóreas. La distribución de las especies en los distintos 
paisajes refleja sus hábitos de nidificación y, en menor medida, sus hábitos tróficos. Se 
esperaba encontrar una diferencia en la estructura trófica de la comunidad entre 
distintos cultivos, ya que sus diferentes estados fenológicos al momento de realizarse 
el muestreo ofrecerían distinta calidad y cantidad de recursos. Sin embargo, la 
asociación fue con un gradiente de cobertura de pastura a escala local e intensidad de 
transformación del paisaje a escala de faceta y en menor medida a la complejidad a 
escala local. Los insectívoros estuvieron asociados principalmente a paisajes 
pastoriles, donde la oferta de insectos sería mayor por una menor perturbación por 
insecticidas, presencia de bosta de vaca, etc. Los granívoros en general se asociaron 
a facetas de alta intensidad de transformación del paisaje, donde los cultivos serían 
una parte importante de su dieta. 
En forma general, los ordenamientos explican una baja proporción de la 
variabilidad (≈ 3%), lo que indica que en nuestro sistema de estudio existe una alta 
incertidumbre tanto en la riqueza de aves presentes como en la composición de los 
ensambles. La ausencia de asociaciones fuertes entre las especies y el paisaje 
sugiere que la avifauna de la Pampa Ondulada es de carácter en su mayoría 
generalista en el uso de hábitat, que soporta distintos niveles de transformación del 
paisaje original. Es por tanto una fauna que ha resistido los cambios o, incluso, se ha 
beneficiado de ellos y colonizado desde ecorregiones adyacentes. Las especies más 
vinculadas al pastizal nativo según la bibliografía no fueron halladas en el relevamiento 
o lo fueron en una constancia tan baja que no se incluyeron en los análisis 
multivariados. 
Para el ajuste de los parámetros de los modelos de lógica difusa se usaron los 
mismos datos con los cuales se evaluó su desempeño. Esto representa una limitación 
en el poder de extrapolación de los resultados. Para hacer una correcta validación de 





En este capítulo intenté evaluar los patrones de riqueza de aves en la Pampa 
Ondulada mediante procesos de inferencia por lógica difusa. Estos patrones fueron 
analizados en función de las características biológicas de las especies y los posibles 
procesos que ocurren en el paisaje. 
El proceso de inferencia por lógica difusa, combinado con técnicas de análisis uni 
y multivariado, permitieron describir algunos patrones de la diversidad de aves en la 
Pampa Ondulada. El tipo de uso del suelo tuvo un efecto menor al esperado según los 
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estudios previos en agroecosistemas de distintas partes del mundo, incluyendo la 
región Pampeana. En cambio, se pudo comprobar que los elementos que introducen 
heterogeneidad, muchas veces de origen antrópico, juegan un rol más importante en 
la cantidad de especies y su identidad. 
La consideración de distintas escalas espaciales no mejoró la predicción de los 
patrones de riqueza como en otros estudios (Mazerolle y Villard 1999, Cushman y 
McGarigal 2002, Steffan-Dewenter et al. 2002, Cushman y McGarigal 2004b, Holland 
et al. 2004, Aviron et al. 2005, Cunningham y Johnson 2006). Es posible que la 
relación entre las variables consideradas fuera demasiado compleja para modelarlas 
con los métodos utilizados. 
La estructura de la comunidad de aves en relación a las características del 
paisaje muestra que las especies hacen un uso generalista del hábitat. La ausencia o 
baja frecuencia de especies representativas del pastizal nativo muestra que los 
agroecosistemas de la Pampa Ondulada, si bien de historia reciente por comparación 
a otras regiones, tiene un nivel de transformación alto en su avifauna, tanto por 
retracción como por expansión en la distribución de las especies (Bilenca et al. 2008, 
Codesido et al. en prensa). La comunidad actual es de hábitos mayormente 
generalistas y la estructura de la comunidad está determinada por aquellas especies 
















VARIACIONES DE CORTO PLAZO EN LA COMPOSICIÓN DE 


























Los estudios de la relación entre las especies y los atributos del paisaje suelen 
hacerse mediante una aproximación “fotográfica” que considera esa relación como 
invariante en el tiempo y en cualquier otra condición ambiental no contemplada. Sin 
embargo, existe una serie de factores que hacen variar las distribuciones de la 
especies, tales como cambios en la oferta de recursos, en las condiciones climáticas y 
relaciones interespecíficas, entre otros (Maron et al. 2005). Eso produce que las 
relaciones especies ambiente sean más dinámicas de lo que habitualmente se asume 
y muestren variabilidad tanto en el corto como en el largo plazo (Collins 2001, Holmes 
y Sherry 2001). 
Los agroecosistemas son ambientes naturalmente dinámicos a distintas escalas, 
en los cuales las condiciones ambientales varían en forma muy marcada en el tiempo 
y en el espacio. Las rotaciones anuales proveen cobertura de cultivos con distinta 
calidad como hábitat para las especies, además de producir un régimen de disturbios 
más frecuentes que los sistemas naturales, asemejándolos a ecosistemas de una 
etapa sucesional temprana (Ghersa y León 1999). Asimismo, desarrollos tecnológicos 
y cambios en el contexto económico y político promueven cambios en el uso de la 
tierra y la estructura del paisaje en el mediano a largo plazo, como se ha visto en el 
Capítulo 2 de esta tesis para la Pampa Ondulada. Es por esto que la dinámica 
temporal debería ser especialmente tenida en cuenta en agroecosistemas para 
mejorar la comprensión de la asociación de las especies con el ambiente. 
De igual manera, eventos climáticos extraordinarios generan disturbios de gran 
escala que afectan la biota de los ecosistemas, a veces actuando en forma sinérgica 
con otros factores de disturbio como la fragmentación de hábitat (Mac Nally et al. 
2009). Este tipo de fenómenos suelen afectar negativamente las poblaciones de aves 
en diversas regiones del mundo por disminuir la oferta de recursos (Rotenberry y 
Wiens 1980, Desante y Geupel 1987, George et al. 1992). Frente a un evento de 
sequía la productividad de las pasturas así como de la vegetación de las banquinas 
disminuye. Además, son sometidas a una mayor presión de pastoreo del ganado 
doméstico. Esto genera una disminución en la altura de la vegetación, exponiendo a 
las aves nidificadoras del suelo a mayores riesgos de predación (Zalba y Cozzani 
2004), una disminución en los recursos para aves que forrajean en esos sustratos 
(Martin y Possingham 2005) y posiblemente mayor disturbio por pisoteo. Además, 
durante años secos la abundancia de insectos se ve disminuida y, naturalmente, los 
cuerpos de agua temporarios son más escasos. Los paisajes agrícolas también se ven 
afectados por la sequía, al disminuir el rendimiento de los cultivos, pero es posible que 
el manejo varíe en menor medida que en las pasturas. Si el paisaje es más estable, 
los ensambles de aves asociados a ese tipo de paisaje deberían permanecer más o 
menos estables también, es decir, se debería observar una correlación positiva entre 
la variación en el paisaje y la de los ensambles de aves. 
La presión de pastoreo ha sido estudiada en relación a su efecto sobre la 
diversidad y abundancia de aves. Los resultados son mixtos encontrándose tanto 
efectos positivos como negativos y neutros (Rotenberry y Wiens 1980, Gonnet 2001, 
Söderström et al. 2001, Tichit et al. 2005, Kim et al. 2009, Reino et al. 2010). Esto 
sugiere que la respuesta de las comunidades bióticas es altamente idiosincrática o 
interactúa con otros factores ambientales. Por ejemplo, George et al. (1992) muestran 
que la riqueza de aves en pastizales de Estados Unidos se vio más afectada en sitios 
de condición regular que en aquellos de condición buena. El mismo efecto podría 
observarse comparando paisajes con distinto uso del suelo y en forma diferencial 
según los hábitos tróficos de las especies. Como se ha visto en el Capítulo 3 de esta 
tesis, las aves insectívoras se asocian a paisajes pastoriles, probablemente porque en 
paisajes agrícolas los recursos para este grupo son menos abundantes y de 
distribución más fragmentada. En un año seco, la disminución de la calidad como 
hábitat para este grupo trófico sería proporcionalmente mayor en paisajes agrícolas; 
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en paisajes pastoriles, en cambio, la oferta de recursos sería aún suficiente para 
mantener las poblaciones de insectívoros. 
Durante los relevamientos de aves realizados para esta tesis se produjo un 
evento climático de características extraordinarias. En el año 2008, la Argentina fue 
afectada por una de las mayores sequías de los últimos 50 años, con reducciones en 
las precipitaciones del 40 al 60% en las zonas Centro y Noreste del país (SMN 2009). 
La productividad primaria neta también disminuyó significativamente, aunque con 
variaciones, siendo más marcada en zonas pastoriles, con disminuciones del más del 
40% respecto al promedio de los últimos años (LART, 2009, Fig. 5.1). Este evento 
particular permitió estudiar el efecto a corto plazo sobre los ensambles de aves, 
poniendo a prueba la siguiente hipótesis: 
 
Hipótesis: el efecto de la sequía sobre las aves depende del uso del suelo del paisaje 
y del grupo trófico de las especies. 
 
Predicción 1: Los ensambles de aves asociados a pasturas varían más en su 
composición debido a que las condiciones ambientales cambian más que 
en paisajes agrícolas. 
 
Predicción 2: Los insectívoros se verán más afectados en paisajes agrícolas donde la 





Las observaciones en el campo permiten estimar que la presión de pastoreo fue 
mayor en 2008 que en 2007. La altura de las pasturas fue menor en el segundo año y 
se observó ganado pastando en banquinas de caminos, cuya vegetación se veía 





Figura 5.1. Desvíos en el índice verde normalizado (IVN) durante la sequía 
de 2008/09 respecto al promedio de los últimos siete años. Las zonas más 
afectadas (en rojo) coinciden con las de producción ganadera. Las zonas 
agrícolas fueron menos afectadas o, incluso, mostraron algunas mejoras 
respecto al promedio (imagen elaborada por el LART, FAUBA). 
 65 
2007 un 15,6% de ellos había cuerpos de agua, mientras que en el 2008 se redujo a 
un 5,5%. 
Para evaluar el cambio en los ensambles de aves de los puntos de muestreo 
entre los dos años se midió la distancia de Sorensen entre ellos usando datos de 
presencia/ausencia para todas las especies registradas (incluyendo las de baja 
constancia). La distancia de Sorensen calcula una diferencia porcentual en la 
composición de especies y toma valores entre 0 y 1 (Beals 1984). La magnitud de 
cambio del paisaje se calculó para cada punto midiendo la distancia euclídea entre los 
dos años en el hiperespacio de un ordenamiento por análisis de correspondencia (CA). 
Cuanto mayor es la distancia, mayor la variación interanual de las características 
ambientales de los puntos.  
Se realizaron correlaciones entre la distancia de Sorensen y el cambio en el 
paisaje y cobertura de pastura a escala local y de faceta. También se realizaron 
regresiones múltiples con el cambio en cada variable en cada escala para evaluar el 
peso relativo de cada una. Para evaluar el efecto del uso de la tierra sobre los cambios 
en riqueza de especies y de abundancia de individuos para cada grupo se realizaron 
pruebas pareadas de Wilcoxon. El porcentaje de cobertura de pastura se dividió en 
cinco categorías (0-20%, 20-40, 40-60, 60-80 y 80-100), dado que no se pudo 





La magnitud de cambio en los ensambles de aves no estuvo correlacionada a la 
del cambio del paisaje ni a escala local (r de correlación de Spearman =0,072, p=0,26, 
Fig. 5.2.a) ni a escala de faceta (r de correlación de Spearman =0,072, p=0,26, Fig. 
5.3.b). Esto muestra que la variabilidad a corto plazo de los ensambles de aves es 
independiente del cambio en las condiciones del paisaje, sea por el uso de la tierra o 
por la dinámica de otros elementos. Este análisis no es muy informativo por sí mismo, 
ya que no contiene información explícita de la manera en la que cambiaron los 
paisajes. Por tal motivo, se exploró el efecto de distintas variables descriptoras del 
paisaje en forma independiente.  
Se hipotetizó que los ensambles de aves asociados a pasturas variarían en 
mayor proporción en un año de sequía. Sin embargo, la magnitud de cambio en los 
ensambles no estuvo correlacionado a la cobertura de pastura ni a escala local (r de 
correlación de Spearman = 0,07, p=0,27, Fig. 5.2.b) ni a escala de faceta (r de 
correlación de Spearman = 0,027, p=0,67, Fig. 5.3.b). El número de especies total no 
varió mucho entre años (89 especies en 2007 y 93 en 2008, índice de similitud 
Sorensen (diversidad β) = 0,824). En cambio, hubo una disminución significativa de la 
riqueza por punto, pero sin estar asociada al uso del suelo del paisaje (Tabla 5.1).  
Se exploró la relación del cambio en los ensambles de aves con las variables medidas 
a escala local mediante una regresión múltiple stepwise. La regresión conservó sólo 
las variables de diferencia en % de cobertura de avena, arboledas y maíz, y sólo las 
dos primeras variables se correlacionaron significativamente con el cambio en los 
ensambles de aves (coeficientes: avena = 0,003, p = 0,03; arboleda = -0,007, p = 0,03; 
maíz = -0,004, p = 0,07). Sin embargo, el cultivo de avena y la presencia de arboledas 
cuya superficie fue estimada fueron muy poco frecuentes en los sitios muestreados, 
por lo que es posible que estas asociaciones, aunque estadísticamente significativas, 
sean un artefacto y no se interpretarán en su sentido biológico. A escala de faceta la 
regresión múltiple descartó todas las variables, por lo que la magnitud de cambio de 
los ensambles de aves no se asocia al cambio de ninguna combinación de variables a 
esta escala ni de ninguna en particular. La abundancia de la mayoría de los grupos 
tróficos fue afectada negativamente por la sequía, aunque en forma diferencial (Tabla 
5.2). Las mayores reducciones se observaron para las especies omnívoras, 




Figura 5.2. Correlación entre el cambio en las comunidades de aves y el cambio en el 
paisaje a escala local (A) y porcentaje de cobertura de pasturas en 2007 (B). El 
cambio en las comunidades de aves fue medido en cada punto mediante la distancia 
de Sorensen entre los dos años de muestreo. El cambio en el paisaje es la distancia 
euclídea entre los dos años de muestreo utilizando los scores de los tres primeros ejes 
de un análisis de correspondencia (AC). 
 
 
determinadas por el conjunto de especies de cada grupo asociadas a ambientes 
acuáticos, excepto en el caso de las granívoras. Por el contrario, los carnívoros 
aumentaron su abundancia, principalmente las especies Cacacara plancus, Athene 
cunicularia, y Falco sparverius. El grupo de los granívoros/omnívoros, que también 
aumentó su abundancia, está representado únicamente por la especie Zonotrichia 
capensis. Otras variaciones, aunque de gran magnitud proporcional, no representan 
cambios significativos ya que corresponden a grupos muy poco abundantes. 
El grupo trófico de los insectívoros tendió a decrecer en abundancia en paisajes con 
mayor cobertura de pastura a escala local, contradiciendo nuestra hipótesis (Tabla 






Figura 5.3. Correlación entre el cambio en las comunidades de aves, medida 
mediante la distancia de Sorensen, y el cambio en el paisaje a escala de faceta (A) y 
la suma de cobertura de bajos y pasturas en 2006 (B). El cambio en las comunidades 
de aves fue medido en cada punto mediante la distancia de Sorensen entre los dos 
años de muestreo. El cambio en el paisaje es la distancia euclídea entre los dos años 
de muestreo utilizando los scores de los tres primeros ejes de un análisis de 
correspondencia (AC). 
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Tabla 5.1. Valores de p para las pruebas de rangos 
pareados de Wilcoxon comparando la riqueza de 
especies entre los muestreos entre los dos años, a 
distintas coberturas de pastura. Las diferencias 
significativas se resaltan en negrita y con asterisco y 
todas corresponden a reducciones en el número de 
especies por punto. 
 









Tabla 5.2. Variación en la abundancia total estimada 
para cada grupo tróficos entre los dos años de muestreo. 
Grupos tróficos: CAR: carnívoro, FIL: filtrador, GRA: 
granívoro, INS: insectívoro, INV: invertebradívoros, NEC: 
nectarívoro, OMN: omnívoro, PP: pequeñas presas. 
 
Grupo trófico 2007 2008 % Cambio
CAR 364 512 40,7
CAR/PP 1.024 835 -18,4
FIL 424 85 -79,9
GRA 7.800 5.279 -32,3
GRA/OMN 1.441 1.946 35,0
INS 4.795 4.518 -5,8
INS/CAR 21 21 0,0
INS/INV 520 576 10,9
INS/OMN 5 2 -62,5
INS/PP 1.279 174 -86,4
NEC 9 24 150,7
OMN 6.664 2.071 -68,9
PP 101 0 -100,0




tendieron a aumentar con coberturas de pastura baja a media. La abundancia de 
insectívoros/invertebradívoros e insectívoros/pequeñas presas decreció más en 
paisajes agrícolas y los carnívoros/pequeñas presas en paisajes pastoriles. El resto de 
los grupos no mostraron un patrón claro en relación al porcentaje de cobertura de 
pastura a escala local (Tabla 5.3). En la escala de faceta, la reducción de individuos no 
estuvo relacionada a la cobertura de pastura (Tabla 5.3). 
En la escala de faceta, los insectívoros redujeron sus abundancias en paisajes 
con mayor cobertura agrícola (Tabla 5.3) pero, dado que los paisajes muestreados no 
cubren todo el rango de coberturas posibles, no se puede afirmar que esto sustente la 
hipótesis. La respuesta de la mayoría de los otros grupos tróficos no fue consistente a 
través de las escalas espaciales, presentando respuestas inversas en relación a la 
cobertura de pastura local y a escala de faceta. La excepción la constituyen los 
omnívoros y granívoros/omnívoros, que tuvieron reducciones en abundancia a bajas 
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coberturas de pastura en las dos escalas. De igual manera que con los insectívoros, la 
interpretación de estos resultados es limitada ya que no se puede ver el patrón en todo 





Los resultados obtenidos contradicen las dos hipótesis que se plantearon en la 
introducción de este Capítulo. La magnitud de variación en los ensambles de aves no 
estuvo correlacionada con la del paisaje. Existen cuatro tipos de respuestas frente a la 
dinámica del paisaje. Si las especies están asociadas fuertemente a las características 
del paisaje la magnitud de cambio en los ensambles de aves debería ser proporcional 
al cambio en el paisaje. Si el paisaje cambia y los ensambles de aves se mantienen 
constantes, éstos estarían compuestos por especies filopátricas o con poca capacidad 
de dispersión, por lo que su respuesta estaría atrasada en el tiempo (time lags). Este 
tipo de respuesta se ha observado incluso frente a eventos climáticos extraordinarios 
(Rotenberry y Wiens 1980, Knopf y Sedgwick 1987). Un cuarto tipo de respuesta se da 
cuando el paisaje no varía pero los ensambles cambian. En este caso, las especies se 
vinculan en forma laxa al paisaje, haciendo un uso generalista del mismo. La  
dispersión de los datos en los resultados de este estudio sugiere que existen los 
cuatro tipos de respuesta posibles para combinaciones entre cambio en el paisaje y en 
los ensambles de aves. Esto es coherente con los resultados del Capítulo 3, en el cual 
se ha visto que las asociaciones entre aves y paisajes no son muy fuertes para la 
mayoría de las especies, con excepción de aquéllas con requerimientos de hábitat 
muy particulares (especies acuáticas). 
La variación en los ensambles de aves frente a un evento climático extremo 
podría estar asociada más al tipo de uso del paisaje que a su cambio per se. De tal 
modo, se hipotetizó que los ensambles asociados a pasturas serían más afectados 
que los de paisajes agrícolas. Los paisajes pastoriles estarían más afectados por una 
mayor reducción en su productividad y cambios en la presión de pastoreo, lo cual lleva 
 
 
Tabla 5.3. Valores de p para las pruebas de rangos pareados de Wilcoxon 
comparando la abundancia de individuos entre los muestreos de los dos años, a 
distintas coberturas de pastura. Las diferencias significativas en abundancia se 
resaltan en negrita y con asterisco. En todos los casos, salvo para los granívoros, las 
diferencias representan reducciones en la abundancia de individuos en el segundo 
año. Los valores faltantes corresponden a comparaciones que no fueron posibles por 
las restricciones del método de análisis estadístico. Grupos tróficos: CAR: carnívoro, 
FIL: filtrador, GRA: granívoro, INS: insectívoro, INV: invertebradívoros, OMN: 
omnívoro, PP: pequeñas presas. No se incluyen los grupos tróficos que no tuvieron 
variación entre años o cuya abundancia general fue muy baja. 
 
% pastura 0-20 20-40 40-60 60-80 80-100 0-20 20-40 40-60
CAR 0,051 0,209 0,113 0,735 0,326 0,121 0,386 0,856
CAR/PP 0,812 0,605 0,351 0,310 0,022* 0,836 0,323 0,259
FIL 0,002* 0,006* 0,109 0,018* 0,121 0,386 0,856
GRA 0,001* 0,035* 0,004* 0,401 0,244 0,122 0,002* 0,000*
GRA/OMN 0,004* 0,913 0,034* 0,028* 0,267 0,000* 0,000* 0,000*
INS 0,239 0,446 0,007* 0,327 0,023* 0,000* 0,000* 0,000*
INS/INV 0,000* 0,754 0,549 0,735 0,722 0,383 0,393 0,144
INS/PP 0,001* 0,062 0,593 0,203 0,086 0,124 0,204




a pasturas con menor altura y cobertura de la vegetación. Estudios previos muestran 
que un cambio en la presión de pastoreo genera cambios significativos en los 
ensambles de aves, en general disminuyendo la abundancia y el éxito reproductivo de 
las aves (Rotenberry y Wiens 1980, Dale 1984, Bock y Bock 1999, pero ver 
Söderström et al. 2001). En este estudio, los resultados no sustentan la hipótesis 
planteada. Esto resulta llamativo dado que, considerando la respuesta individual de las 
especies, las más afectadas fueron las vinculadas a cuerpos de agua, los que a su vez 
se asocian a paisajes de uso pastoril. Es posible que la respuesta de estas especies 
haya quedado enmascarada por las que no sufrieron cambios. 
La interacción entre la magnitud de cambio en el paisaje y su uso principal podría 
explicar mejor los cambios en los ensambles de aves. Sin embargo, no fue posible 
usar el mismo enfoque de lógica difusa del Capítulo 3. La interacción entre las dos 
variables resultó muy compleja y sin un patrón claro que permitiera explicarla por algún 
mecanismo ecológico. 
La riqueza de especies puede ser un atributo más estable de la comunidad de 
aves frente a una sequía, dado que es probable que las poblaciones disminuyan en 
número de individuos antes de producirse extinciones locales (Albright et al. 2010). 
Aun así, George et al. (1992) muestran que el número de especies puede reducirse 
significativamente a corto plazo durante una sequía, dependiendo de la condición de 
las pasturas. En este estudio, por el contrario, las variaciones en el número de 
especies no estuvieron asociadas a la cobertura de pastura. La sequía afectó por igual 
todos los tipos de paisajes, disminuyendo la riqueza promedio por punto, pero sin 
verse afectado el número total de especies durante el muestreo. En el sistema 
estudiado, las pasturas, a pesar de ser ambientes que sustentan una mayor riqueza, 
no fueron más resistentes frente a una sequía que los paisajes de uso agrícola. 
Los resultados analizados hasta aquí exploran la respuesta del conjunto total de 
especies frente a variaciones en las condiciones ambientales. Sin embargo, diversos 
estudios muestran que las respuestas a variaciones en condiciones climáticas o de 
intensidad de pastoreo son variables según la especie y sus características biológicas 
(Wallis De Vries et al. 2007, Kim et al. 2009, Rahmig et al. 2009, Reino et al. 2010). El 
hábito trófico es una de tales características que puede condicionar la respuesta. En 
efecto, el patrón global de variación en la abundancia de los grupos tróficos mostró 
que la sequía afectó a cada grupo en forma diferencial. Naturalmente, los más 
afectados fueron aquellos asociados a cuerpos de agua (filtradores e 
insectívoros/pequeñas presas). El grupo de los carnívoros, por el contario, aumentó su 
abundancia respecto al primer año de muestreo. Es posible que las condiciones de 
sequía beneficiaran indirectamente a estas especies al reducir la cobertura del suelo y 
aumentar la detectabilidad de las presas. En efecto, Leveau y Leveau (2002) 
encuentran que algunas especies rapaces hacen un uso preferencial de paisajes con 
baja cobertura vegetal. Otras especies del grupo, como el carancho Caracara plancus 
también podría verse beneficiada durante las sequías por una mayor presencia de 
animales muertos. 
Se hipotetizó que la respuesta de los grupos tróficos variaría según el uso 
principal de la tierra. De esta manera, los insectívoros, asociados a las pasturas, se 
verían más afectados en paisajes agrícolas, que aun en condiciones normales son 
hábitats de menor calidad para este grupo trófico. En paisajes pastoriles, en cambio, 
algunas especies insectívoras podrían ser incluso beneficiadas ya que la disminución 
en la altura del pasto aumentaría la detectabilidad de las presas (Söderström et al. 
2001, Whittingham y Devereux 2008). Sin embargo, los resultados contradicen esta 
hipótesis en la escala local, mostrando que los insectívoros tienden a disminuir en 
paisajes pastoriles. En cambio, en la escala de faceta los insectívoros fueron menos 
abundantes en paisajes de bajas coberturas de pastura, sugiriendo que el efecto 
hipotetizado se daría a mayores escalas espaciales. Esto es razonable si se tiene en 
cuenta que es a escalas espaciales grandes (en relación al organismo estudiado) 
donde tiene sentido considerar los efectos de la fragmentación del hábitat y 
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disponibilidad de recursos. Aun así, no es posible asegurar la existencia de estos 
mecanismos en el sistema estudiado ya que el rango de paisajes muestreados no 
incluye aquéllos con mayores coberturas de pastura. En futuros muestreos debería 
incluirse un rango más amplio de uso del paisaje a escala de faceta. 
Los otros grupos insectívoros fueron más afectados en paisajes agrícolas que en 
paisajes pastoriles, lo cual sustenta la hipótesis planteada. Es posible que como estos 
grupos se asocian más fuertemente a pasturas, el cambio en las condiciones en un 
ambiente no favorable tenga un efecto relativo mayor que en uno favorable. La 
abundancia de granívoros, por su parte, disminuyó más en paisajes agrícolas, a los 
cuales están asociados. Por lo tanto, tampoco para este grupo se cumple la hipótesis 
que los paisajes menos favorables afectan en mayor proporción, pero podría deberse 
de igual manera a una asociación más laxa de los granívoros con los paisajes 
agrícolas. 
Los cambios en abundancia de los grupos según el tipo de paisaje tiene 
importantes implicancias en dos aspectos: monitoreo y conservación. Las relaciones 
especies ambiente pueden ser muy distintas en años con distintas condiciones 
ambientales. De hecho, algunos autores han cuestionado recientemente la idea de la 
existencia de asociaciones especie-ambiente fuertes y estables y le dan más 
importancia a la estocasticidad de las mismas (Haila et al. 1996, Campbell et al. 2010). 
Las conclusiones extraídas a partir de muestreos en ciertas condiciones ambientales 
podrían no sostenerse en otras. Esto, a su vez, tiene implicancias en la conservación 
de la biodiversidad en agroecosistemas. Si los paisajes son más resistentes al cambio 
en determinados grupos de especies, se debería tener en cuenta su identidad y su 
valor de conservación o función ecológica. Estas implicancias cobrarán importancia en 
la medida en que el cambio climático aumente la frecuencia de fenómenos 
extraordinarios en la región (como la Corriente de El Niño). 




En este Capítulo se estudiaron los efectos a corto plazo de una sequía 
extraordinaria que abarcó el área de estudio. Este fenómeno tuvo efectos sobre la 
abundancia de las aves en forma diferencial según el hábito trófico, de tal manera que 
la estructura de la comunidad de aves se vio alterada. 
El uso del suelo afectó en forma diferencial a los grupos tróficos, si bien no en la 
forma que se hipotetizó en un principio. La alteración de la estructura de la comunidad 
en los agroecosistemas es un efecto que debería ser estudiado en profundidad para 
evaluar las consecuencias que esto puede tener sobre la conservación de 








































La pérdida de la biodiversidad y sus funciones es un tema que se ha instalado en 
la agenda política y científica mundial en los últimos veinte años (Donald 2004, 
Secretariat of the Convention on Biological Diversity 2008, Flynn et al. 2009). La 
declinación de las especies y sus funciones que se ha observado en ecosistemas 
productivos alerta sobre las posibilidades de una producción sustentable de alimentos 
y fibras para satisfacer a una población humana en crecimiento (Sekercioglu et al. 
2004, Donald et al. 2006). Por lo tanto, la valorización, conservación y promoción de la 
biodiversidad en sistemas productivos son consideradas entre los temas prioritarios de 
investigación y manejo para los próximos años (Lockwood 1999).  
Existen aún numerosos vacíos en el conocimiento para poder desarrollar 
herramientas de manejo del agroecosistema que conserven la biodiversidad 
(Tscharntke et al. 2005). En esta tesis me planteé el objetivo de aportar al 
conocimiento sobre la relación entre la diversidad de aves y las características del 
agroecosistema pampeano a distintas escalas espaciales de análisis, así como 
también de su dinámica en el corto plazo. En este capítulo, discutiré los métodos 
empleada y los resultados poniéndolos en el contexto del conocimiento existente para 
la misma región de estudio y otras del mundo y evaluaré sus implicancias para el 
manejo de la biodiversidad en agroecosistemas pampeanos. 
 
 
6.1. Alcances y limitaciones de la lógica difusa como método para evaluar las 
relaciones especie-ambiente 
 
La descripción de la estructura del paisaje se aborda con numerosos métodos e 
índices, lo cual dificulta la comunicación y comparación de resultados (Liebhold y 
Gurevitch 2002, Turner 2005). Más aún, la escala espacial a la que se miden esos 
índices puede alterar los patrones del paisaje y, consecuentemente, sus efectos sobre 
procesos ecosistémicos (Dungan et al. 2002, Suárez-Seoane y Baudry 2002, Wu et al. 
2002, Li y Wu 2004). Por lo tanto, la temática abordada en esta tesis presenta todavía 
numerosos aspectos metodológicos que se deben desarrollar, discutir y mejorar. 
La descripción del paisaje por medio de índices matemáticos se dificulta por 
tener que integrar en una misma métrica atributos difícilmente comparables, por 
ejemplo uso y estructura, y de difícil interpretación en relación a los procesos 
ecológicos de interés. En esta tesis intenté superar este problema aplicando un 
enfoque de lógica difusa, que permitió integrar la información mediante razonamientos 
lógicos formulados en un lenguaje natural (Zadeh 1965, 1996). Este enfoque 
constituye uno de los aportes originales de esta tesis. Sólo se conocen antecedentes 
de su aplicación en la región pampeana en la evaluación de indicadores de 
sustentabilidad (Ferraro et al. 2003). La lógica difusa es un método que se adapta muy 
bien a sistemas de control y recientemente se ha estudiado su potencial aplicación a 
“sistemas blandos” como la psicología, sociología, agricultura y biología (Center y 
Verma 1998).  
En esta tesis desarrollé modelos de lógica difusa para la descripción de la 
complejidad del paisaje (Capítulo 3). Mediante este meétodo se pudieron integrar 
variables disímiles y de difícil cuantificación para darles un tratamiento matemático. La 
lógica difusa también permitió un tratamiento adaptativo de las reglas que vinculan las 
variables. De tal manera pude ajustar los modelos para describir mejor la influencia de 
la complejidad del paisaje sobre la riqueza de especies (Capítulo 4). Los modelos 
desarrollados constituyen una base sobre la cual se puede aún mejorar el poder de 
predicción sumando conocimiento experto y modificando las reglas construidas,  
atendiendo también a las limitaciones del método que han surgido durante su 
desarrollo. 
En los modelos de lógica difusa el número de reglas lógicas crece 
exponencialmente con el agregado de variables y funciones de pertenencia 
(Kampichler et al. 2000). En esta tesis, los modelos desarrollados sumaron un total de 
 74 
110 reglas lógicas. Esto dificultó el rastreo de las variables más sensibles que debían 
ser modificadas para mejorar su ajuste. Existen métodos automatizados para ajustar 
las funciones de pertenencia y las reglas lógicas mediante redes neuronales (ANFIS) 
(Jang 1993, Salski y Holsten 2006). Sin embargo, el software disponible para aplicar 
estos métodos (Fuzzy Logic Toolbox, Matlab R2009b) no está suficientemente 
desarrollado para generar modelos con parámetros realistas. En este caso, por 
ejemplo, en los modelos resultantes la variable “ancho de la banquina” abarcaba un 
espacio físico con valores negativos. Es por esto que la posibilidad de explorar 
relaciones complejas entre las distintas variables se vio notablemente limitada. Si la 
lógica difusa se extiende como aproximación al estudio de sistemas biológicos, el 
desafío para los próximos años será mejorar estas herramientas. De esa manera, los 




6.2 La influencia de la estructura y composición del paisaje agrícola pampeano 
sobre la diversidad de aves 
 
La literatura coincide en general en que la agricultura es una actividad con mayor 
impacto negativo sobre la biodiversidad que otras actividades como la ganadería 
extensiva (Filloy y Bellocq 2007, Cingolani et al. 2008, Codesido et al. 2008). Aun así, 
no todas las especies son afectadas negativamente y dado que la agricultura es 
indispensable para asegurar la provisión de alimentos, el desafío es integrar la 
producción agrícola con la conservación de la biodiversidad (Saunders 1994, Firbank 
2005). Con el fin de lograr este objetivo, los estudios de los últimos años estuvieron 
orientados a evaluar qué elementos del paisaje agrícola proveen refugio para las 
especies o cuáles son las prácticas agronómicas menos agresivas. 
Los agroecosistemas consisten en tres subsistemas interrelacionados: los 
campos cultivados, los hábitats naturales o seminaturales que los rodean y los 
asentamientos humanos e infraestructura (Moonen y Bàrberi 2008). Los estudios en la 
región pampeana, en especial a raíz de los recientes cambios tecnológicos, se 
focalizan principalmente en los efectos del primer subsistema sobre la biodiversidad. 
En general, comparan paisajes agrícolas de la Pampa Ondulada con pasturas de la 
Pampa Deprimida (ver por ej. Filloy y Bellocq 2007, Codesido et al. 2008, Codesido et 
al. en prensa). Esta aproximación experimental presenta algunos problemas que 
deberían ser atendidos. La Pampa Deprimida es una región de relieve plano con 
tendencia a inundarse durante el invierno mientras que la Pampa Ondulada tiene un 
buen drenaje y mayor tendencia a sequías durante el verano (Ghersa y León 2001). 
Estas y otras diferencias geomorfológicas condicionan el uso de la tierra pero también 
las comunidades vegetales potenciales: mientras que en la Pampa Deprimida la 
comunidad potencial puede seguir siendo un pastizal, en la Pampa Ondulada la 
invasión de leñosas la lleva a un bioma de tipo sabana o boscoso (Ghersa y León 
1999, Ghersa et al. 2002, Burkart et al. 2005). La historia de uso también determinó 
diferencias en la matriz del paisaje: parcelas de mayor tamaño en la Pampa 
Deprimida, mayor densidad de población y caminos en la Pampa Ondulada, etc. 
Todas estas diferencias hacen difícilmente comparables los paisajes de las dos 
subregiones aun en zonas con el mismo uso del suelo. 
En consecuencia, las comunidades de aves podrían ser distintas en las dos 
subregiones no a causa del uso principal sino de los atributos del paisaje asociados a 
esos usos, como ser la presencia de lagunas temporales. En esta tesis mostré que el 
incremento en la riqueza de aves en paisajes pastoriles se produce en muchos casos 
por especies asociadas a cuerpos de agua. De la misma manera, Filloy y Bellocq 
(2007) y Codesido et al. (2008, en prensa) muestran que algunas de las especies 
asociadas a paisajes pastoriles y que determinan las diferencias entre sistemas con 
distinto uso son especies de humedales como Hymenops perspicillata, Pseudoleistes 
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virescens, Embernagra platensis y Chauna torquata. Por lo tanto, un incremento en el 
uso pastoril en la Pampa Ondulada podría no enriquecer la avifauna en la magnitud 
esperada ya que los paisajes seguirían teniendo diferencias sustanciales. En efecto, 
en esta tesis también mostré que las pasturas de la Pampa Ondulada favorecen la 
riqueza de especies, pero llegando a un límite que sólo puede superarse si se 
modifican otros atributos del paisaje (ver más abajo). 
El rol de los hábitats semi naturales para las aves en la Pampa Ondulada es 
menos atendido. El problema es particularmente sensible en esta región ya que 
actualmente los elementos de este subsistema son mayormente exóticos al pastizal 
original. El agroecosistema pampeano constituye un ecosistema novel, compuesto de 
nuevas combinaciones de especies y condiciones abióticas. La aproximación al 
estudio y manejo de los ecosistemas noveles requiere nuevos enfoques adaptativos ya 
que la idea de retornar a las condiciones originales ha probado no ser efectiva (Hobbs 
et al. 2006, Seastedt et al. 2008). De hecho, en la región Pampeana esto es inviable, 
ya que como se ha mencionado la sucesión post agrícola vuelve a un pastizal pero 
dominado por especies exóticas (Tognetti 2010) o incluso a un bioma invadido por 
especies leñosas (Ghersa et al. 2002). En este contexto donde los pastizales naturales 
de la Pampa Ondulada han desaparecido y las especies leñosas (plantadas o 
naturalizadas) no pueden ser eliminadas, se requiere un reordenamiento de los 
valores desde los cuales se enfoca el estudio del agroecosistema pampeano. 
Deberíamos comenzar a preguntarnos sobre el valor de las formaciones arbóreas 
como refugio y fuente de especies de aves. Los árboles, aunque exóticos al bioma de 
pastizal, mantienen poblaciones de especies con importantes roles en la agricultura, 
como el aguilucho langostero Buteo Swainsoni (Sarasola y Negro 2006).  
En esta tesis mostré que la riqueza de aves estuvo más claramente vinculada a 
la complejidad del paisaje que al uso del suelo. Y en efecto, la complejidad fue 
aportada en muchos casos por elementos extraños al pastizal original y asociados a 
los paisajes culturales rurales: formaciones arbóreas y cuerpos de agua. Asimismo, la 
distribución de las especies estuvo determinada principalmente por su asociación a 
estos elementos y en forma secundaria al uso. La oferta de recursos de nidificación 
(árboles o construcciones) parece ser el mayor condicionante para la distribución de 
las especies en la Pampa Ondulada. 
Resultó en alguna medida sorprendente que la complejidad aportada por las 
banquinas no tuviera efecto sobre la diversidad. Estudios hechos en la región sobre 
mamíferos (Bilenca et al. 2007), malezas (Poggio 2007) e insectos (de La Fuente 
2010) muestran un efecto positivo de las banquinas. Estudios realizados con aves en 
otras regiones también muestran un efecto positivo de la vegetación de banquinas y 
otros elementos lineales (Goijman y Zaccagnini 2008, Di Giacomo y López de 
Casenave 2010). Es posible que el valor de las banquinas no sea a través del 
agregado de complejidad según el contexto sino de acuerdo al estado de la vegetación 
per se (espontánea, pulverizada, sembrada, etc.). Estudios futuros deberían explorar 
en mayor profundidad las condiciones en las que las banquinas aportan refugios para 
las especies de aves. 
El tercer subsistema de los agroecosistemas (asentamientos e infraestructura) es 
habitualmente estudiado en relación a los gradientes urbano-rurales encontrando un 
efecto negativo de la urbanización y una posible homogeneización biológica en la 
avifauna de la región (Leveau y Leveau 2004a, Faggi et al. 2006, Garaffa et al. 2009). 
En los gradientes urbano-rurales, la riqueza de especies tiene un comportamiento 
unimodal, con mayores valores a niveles intermedios de urbanización (Jokimäki y 
Suhonen 1993, Blair 1996). En esta tesis sólo consideré la presencia de casas 
habitadas, que se encontraban en general en forma aislada, por lo que hipotetizé que 
este nivel de urbanización genera un efecto positivo sobre la riqueza de aves. Si bien 
la presencia de casas no tuvo mucho peso en el número de especies, fue una de las 
variables más importantes para determinar su distribución a escala local. Las 
construcciones proveyeron sitios de nidificación a distintas especies de palomas y 
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golondrinas, entre otras. Asimismo, la presencia humana puede proveer recursos 
forrajeros a especies omnívoras como la calandria, el zorzal y los tordos. Al mismo 
tiempo puede ser un factor de disturbio por caza o predación por parte de animales 
domésticos, pero en esta tesis no evalué la interacción entre estos factores que 
deberían ser explorados con mayor profundidad en otros estudios. 
En vista de lo expuesto en los párrafos anteriores, el aporte de esta tesis 
consistió en evaluar la biodiversidad en una misma subregión con condiciones 
ambientales y geomorfológicas suficientemente homogéneas. De esa forma, pude 
evaluar el efecto del uso de la tierra y de los elementos del ecosistema actual y 
potencial sin los inconvenientes que surgen de comparar subregiones distintas. 
Asimismo, la evaluación del efecto de elementos del ecosistema generalmente 




6.3 La escala espacial 
 
En el marco de los estudios sobre los factores determinantes de la biodiversidad 
el tema de la escala espacial será de importancia durante los próximos años. La 
evaluación de los EAA ha mostrado que su efectividad depende de las características 
del contexto del paisaje (Concepción et al. 2008). Por ello, un debate intenso se 
desarrolla en torno a este tema en la literatura reciente (ver por ejemplo Kleijn et al. 
2004, Roschewitz et al. 2005). 
Los resultados de esta tesis muestran que, en el caso de las aves pampeanas, 
los atributos del paisaje a escala local fueron los de mayor importancia para 
determinar la riqueza y la composición de los ensambles. En general, se halló una 
coherencia entre escalas en las variables explicatorias, con excepción de las 
formaciones arbóreas, que tuvieron más influencia en la escala local que en la de 
faceta. El carácter principalmente generalista de las especies encontradas puede ser 
la causa del mayor peso de la escala local (Pearson 1993, McDermott et al. en 
prensa). En esta investigación, es posible que las facetas no hayan abarcado un 
gradiente ambiental muy amplio y hayan incluido una heterogeneidad en el paisaje que 
pudo haber cubierto las necesidades de hábitat de las especies generalistas. 
En esta tesis, el objetivo fue encontrar una escala espacial que tuviera mayor 
influencia en la diversidad total de especies de aves. Sin duda, esta aproximación 
integra respuestas de diferente magnitud, por lo que respuestas fuertes de ciertas 
especies pueden estar enmascaradas por respuestas débiles de otras. Una 
clasificación por hábitos tróficos no sugirió efectos diferenciales en la escala espacial. 
Estudios futuros deberían explorar la influencia de otros rasgos ecológicos o de 
historia de vida en la respuesta al manejo del paisaje a distintas escalas. 
Las distintas escalas espaciales podrían estar interactuando en forma compleja, 
de manera que ciertas combinaciones de paisajes a distintas escalas son más 
importantes que una escala en particular. Sin embargo, la inclusión de la interacción 
con la escala de faceta no mejoró las predicciones de riqueza de los modelos de lógica 
difusa a escala local. Se esperaba que facetas con un uso del suelo menos intensivo 
enriquecieran paisajes locales de uso intensivo a través de efectos de masa, pero no 
se encontraron evidencias de estos procesos.  
Esta tesis no estuvo diseñada para probar directamente la existencia de efectos 
de masa, pero a partir de los resultados se pueden hipotetizar razones por las que, 
aun siendo posible corroborarlo, no existiera este mecanismo. Para que existan 
efectos de masa los paisajes deben ser de distinta calidad como hábitat para las 
especies. En paisajes con calidad similar la distribución de los individuos no sigue 
patrones marcados (Aberg et al. 2000). Es posible que el gradiente de intensidad de 
uso a escala de faceta no haya sido suficientemente amplio y se deberían haber 
incluido facetas con mayor uso pastoril. Por otro lado, también es posible que el efecto 
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del contexto no sea a través de un enriquecimiento neto en el número de especies 
sino en un cambio en la composición de los ensambles (Burel et al. 1998, Saab 1999). 
Las especies adaptadas y asociadas a paisajes agrícolas ven su hábitat fragmentado 
cuando el contexto a escalas mayores es un paisaje pastoril. Por lo tanto, la 
colonización de especies de pastura se vería en alguna medida compensada por 
extinciones locales de especies agrícolas. Este balance no es en ninguna medida 
simple de predecir y para evaluarlo se deberían enfocar los análisis en especies 
particulares. Finalmente, los resultados de esta investigación mostraron que los 
ensambles de aves no están fuertemente estructurados, por lo que es probable que 
tampoco surjan interacciones fuertes entre escalas a través de mecanismos como los 
efectos de masa.  
 
 
6.4 La dinámica del paisaje a corto plazo 
 
Si bien no es nueva, en los últimos años ha tomado fuerza la idea de que los 
ecosistemas están sujetos a cambios constantes y el estado de equilibrio no es la 
regla sino la excepción (Wallington et al. 2005). Como consecuencia, las relaciones 
especie-ambiente podrían ser más variables de lo que se asumía y estar sometidas a 
variaciones estocásticas (Haila et al. 1993, Campbell et al. 2010). En ecosistemas 
antrópicos, el régimen de disturbio es un componente sustancial de cambio y debería 
ser incorporado en los planes de monitoreo y manejo de la biodiversidad. 
Las variaciones climáticas son un factor de disturbio importante que afectan a las 
especies según las condiciones del paisaje y las características de las especies (Knopf 
y Sedgwick 1987, George et al. 1992, Rahmig et al. 2009, Albright et al. 2010, pero ver  
Mac Nally et al. 2009). Durante el segundo año de muestreos de esta tesis se produjo 
una sequía extraordinaria en la región y se analizaron sus efectos a corto plazo sobre 
la riqueza y abundancia de aves. Dado que este evento no fue previsto, el diseño de 
muestreo presentó limitaciones para poder explorar sus consecuencias sobre la 
avifauna. Aun así, los resultados son una primera aproximación al tema y de ellos se 
pueden extraer conclusiones importantes sobre sus implicancias y sugerencias para 
futuros estudios en la región. 
Los resultados mostraron que la resistencia frente a la sequía no estuvo 
relacionada al uso del suelo, ya que los ensambles de aves variaron 
independientemente de la cobertura de pastura y la riqueza disminuyó en todo el 
gradiente. Por el contrario, el uso de suelo influyó en el efecto de la sequía sobre la 
abundancia de los distintos grupos tróficos, aunque no en la forma en que se 
hipotetizó. Los efectos tan inmediatos en la abundancia seguramente se debieron a 
redistribuciones de los individuos en el paisaje hacia zonas con condiciones menos 
desfavorables, como se ha visto en otros casos similares en Australia (Maron et al. 
2005, Mac Nally et al. 2009) e Inglaterra a partir del abandono de tierras (Henderson et 
al. 2000). En otras regiones de la provincia de Buenos Aires donde la sequía no fue 
tan intensa se observaron mayores abundancias de algunas especies que en años 
anteriores (Torretta, obs. personal), aunque no hay evidencias de que sean los 
mismos individuos que se movieron entre regiones. En el mediano plazo también se 
podrían observar efectos en las tendencias poblacionales como consecuencia de la 
disminución en el éxito reproductivo. Queda como una pregunta pendiente si la 
resiliencia de las poblaciones de aves en paisajes agrícolas depende del uso del 
suelo, tema de discusión actual (ver por ejemplo Knopf y Sedgwick 1987, George et al. 
1992, Coreau y Martin 2007). Esta tesis no estuvo planificada para contestarla, pero 
estudios de más largo plazo que se estén llevando a cabo en la región deberían 
considerar el efecto residual de la sequía de 2008 sobre las poblaciones de aves como 
una dimensión del paisaje oculto que explique los patrones de riqueza.  
Las marcadas variaciones en la abundancia de los distintos grupos tróficos como 
consecuencia de la sequía ponen una vez más en evidencia la necesidad de estudios 
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de largo plazo sobre las tendencias poblacionales de aves en la región. Así como en la 
dimensión espacial, las tendencias temporales pueden no tener una coherencia entre 
escalas, de manera que variaciones en el corto plazo no reflejan tendencias en el largo 
plazo (Collins 2001). Las perturbaciones climáticas tomarán relevancia si se hacen 
más frecuentes y/o severas en el futuro. De ser así, los resultados de esta tesis 
también plantean desafíos para los planes de conservación y manejo de la avifauna, 
dependiendo de los criterios y prioridades que se adopten. Según se vio, si el objetivo 
es maximizar el número de especies, el tipo de uso de suelo no tiene influencia frente 
a una sequía. Si, por el contrario, se desea beneficiar grupos de especies particulares, 
el efecto sí es diferencial, de modo que es necesario determinar el valor de esos 
grupos en el contexto de la actividad productiva que se realiza en el paisaje. En la 
siguiente sección se discuten posibles criterios de valorización de la avifauna en 
agroecosistemas que podrían orientar respuestas a estos planteos. 
 
 
6.5 Significado de la avifauna en agroecosistemas pampeanos e implicancias 
para el manejo 
 
La valoración de la biodiversidad en agroecosistemas suele hacerse desde una 
perspectiva antropocéntrica considerando el efecto de las especies sobre la 
productividad agrícola. La clasificación se reduce a especies benéficas o perjudiciales 
para la agricultura (Rizzo 1978). Enfoques más recientes clasifican las especies en 
biodiversidad planeada y biodiversidad asociada (Vandermeer et al. 1998). La primera 
refiere a todas las plantas y animales incorporados deliberadamente por el productor. 
La biodiversidad asociada incluye toda la otra biota que influencia la productividad 
local. Otros enfoques incluyen también la biodiversidad que no tiene efecto sobre la 
productividad o biodiversidad extra agrícola (Clergue et al. 2005). Es importante definir 
la forma de valorar la biodiversidad ya que en función de ello se determinarán las 
prioridades de conservación y las políticas de manejo del paisaje. Por ejemplo, para 
optar por un enfoque de agricultura para biodiversidad o de biodiversidad para 
agricultura. 
En los relevamientos realizados para esta tesis la avifauna estuvo compuesta por 
especies sin problemas de conservación y mayormente generalistas en el uso del 
hábitat. Se encontraron tanto especies del pastizal original como colonizadoras de 
ecorregiones vecinas. Incluso, algunas especies características de pastizal, como la 
Colorada, el Inambú y el Cachilo de ceja amarilla, se las halló más asociadas a 
coberturas de cultivos que de pasturas. El rol ecológico vinculado a la agricultura de 
las especies relevadas es variable, incluyendo algunas pocas perjudiciales (entre las 
que se encuentran la cotorra, palomas y tordos) y otras usualmente definidas como de 
carácter benéfico, como las insectívoras. Por otro lado, los mismos elementos del 
paisaje que favorecieron a especies perjudiciales favorecieron a otras potencialmente 
benéficas o sin influencia sobre la producción, en coincidencia con otros estudios para 
la región (Montaldo 1984, Di Giacomo 1988, Codesido et al. 2006, Sarasola y Negro 
2006). Estudios futuros deberían concentrarse en dilucidar las características de las 
formaciones arbóreas que pueden ser manejadas para favorecer la fauna benéfica y 
controlar a las perjudiciales. 
Las especies asociadas a agroecosistemas, en especial aquellos de origen 
relativamente reciente como el caso de la región pampeana, están adaptadas a 
regímenes de disturbio intensos. Las especies suelen ser comunes y por lo tanto su 
estado de conservación no genera preocupación. Incluso se las llega a denominar 
avifauna “basura” (Stotz et al. 1996). A pesar del carácter generalista de la avifauna 
relevada en este estudio es arriesgado valuar estas especies como “basura” o sin 
interés de conservación. En agroecosistemas, las especies cumplen roles ecológicos 
importantes independientemente de su estatus de conservación. Más aún, son las 
especies más abundantes las que tienen mayor peso en el funcionamiento del 
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ecosistema (Loreau et al. 2001, Smith y Knapp 2003). Pero teniendo en cuenta que el 
funcionamiento del ecosistema mejora con la riqueza de especies (Hooper et al. 2005) 
no sería muy desacertado adoptar un enfoque valorativo de “más es mejor”, es decir, 
los manejos en el agroecosistema deberían maximizar el número de especies en 
principio independientemente de su estatus de conservación, características de 
historia de vida o rol ecológico. 
También existen valores “blandos” aportados por la avifauna de 
agroecosistemas. Especies como el tero, el hornero y el carancho, entre muchas otras 
están incorporadas al valor cultural de los paisajes agrícolas pampeanos. Este valor 
también puede traducirse en valor económico. El turismo rural (en ocasiones asociado 
al avistaje de fauna silvestre) es una actividad creciente en los últimos años 
proporcionando ingresos extra a los productores (Barrera 2006). Estos ingresos 
incluso podrían disminuir la presión de intensificación agrícola derivada del contexto 
económico, de tal manera que el valor de recreación actuaría en forma sinérgica con el 
de conservación. Bajo esta perspectiva ninguna especie carece de interés, aun 
aquéllas sin un rol ecológico relevante o muy abundantes. 
 
 
6.6 Conclusiones finales 
 
El foco sobre las áreas prístinas para conservación de la biodiversidad 
(Mittermeier et al. 2003) ya no parece ser la única ni probablemente la mejor opción. 
En cambio, la atención es cada vez más creciente sobre los ecosistemas manejados, 
que cubren la mayor parte de la superficie terrestre y donde se encuentra el mayor 
número de especies (Pimentel et al. 1992). La función de los agroecosistemas debería 
dejar de ser únicamente la provisión de alimentos, fibras y combustibles y los manejos 
deberían tener en cuenta la provisión de múltiples servicios ecosistémicos, entre ellos 
la conservación de biodiversidad (Gimona y Horst 2007, Groot et al. 2007). En este 
sentido, esta tesis constituye un aporte para entender cuáles son las formas posibles 
de aumentar la biodiversidad en una región poco estudiada en este aspecto. La 
profundización sobre aspectos que todavía quedan abiertos y nuevas incógnitas 
surgidas a partir de esta tesis permitirán el desarrollo de medidas concretas para la 
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Apéndice I. Matrices de transición de los sistemas terrestres (Alta, Media y Baja 
intensidad de transformación del paisaje) basadas en las imágenes satelitales. a) Los 
valores de las matrices representan la proporción de área de un tipo de cobertura en el 
tiempo t0 que se transformó en otro tipo de cobertura en el tiempo t1. b) Los valores 
representan qué proporción del área de un tipo de cobertura en el tiempo t1 proviene 




Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,257 0 0,088 0,351 0,217 0,064 0,022
Agua 0,668 0,104 0,025 0,063 0,065 0,029 0,046
Maiz 0,004 0 0,249 0,070 0,350 0,323 0,003
Pastura 0,045 0 0,082 0,531 0,263 0,066 0,012
Soja 0,006 0 0,233 0,084 0,573 0,098 0,006
Trigo/soja 0,005 0 0,150 0,106 0,588 0,146 0,005
Urbano 0,063 0 0,069 0,147 0,205 0,073 0,442
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,487 0,007 0,034 0,259 0,119 0,054 0,039
Agua 0,135 0,820 0,011 0,008 0,004 0,000 0,023
Maiz 0,052 0 0,149 0,057 0,419 0,314 0,009
Pastura 0,188 0 0,064 0,316 0,292 0,105 0,034
Soja 0,047 0 0,183 0,064 0,542 0,151 0,013
Trigo/soja 0,050 0 0,124 0,057 0,552 0,207 0,009
Urbano 0,116 0,002 0,048 0,101 0,218 0,077 0,437
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,256 0,007 0,061 0,416 0,207 0,049 0,005
Agua 0,286 0,347 0,009 0,294 0,058 0,006 0
Maiz 0,031 0,001 0,151 0,173 0,383 0,258 0,002
Pastura 0,146 0,001 0,048 0,480 0,267 0,050 0,007
Soja 0,033 0,001 0,148 0,179 0,552 0,085 0,002
Trigo/soja 0,037 0,001 0,088 0,196 0,547 0,130 0,001









Apéndice I. Continuación. 
 
MEDIA
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,300 0 0,103 0,331 0,169 0,074 0,023
Agua 0,480 0,425 0,015 0,015 0,027 0,010 0,028
Maiz 0,009 0 0,275 0,075 0,290 0,346 0,005
Pastura 0,068 0 0,103 0,542 0,196 0,078 0,014
Soja 0,012 0 0,260 0,104 0,480 0,135 0,009
Trigo/soja 0,013 0 0,178 0,115 0,516 0,171 0,007
Urbano 0,087 0 0,091 0,131 0,135 0,063 0,493
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,398 0,024 0,053 0,291 0,115 0,073 0,046
Agua 0,072 0,896 0,000 0,006 0,002 0,001 0,021
Maiz 0,061 0 0,162 0,071 0,339 0,355 0,012
Pastura 0,129 0,001 0,080 0,375 0,254 0,128 0,032
Soja 0,047 0 0,204 0,071 0,474 0,193 0,012
Trigo/soja 0,045 0 0,129 0,068 0,494 0,252 0,012
Urbano 0,118 0,011 0,068 0,108 0,169 0,112 0,414
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,252 0,004 0,075 0,395 0,192 0,077 0,005
Agua 0,118 0,568 0,015 0,276 0,018 0,005 0
Maiz 0,055 0 0,158 0,162 0,314 0,310 0,001
Pastura 0,174 0,001 0,061 0,461 0,220 0,081 0,003
Soja 0,056 0 0,162 0,161 0,486 0,134 0,002
Trigo/soja 0,058 0 0,103 0,185 0,466 0,187 0,001









Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,292 0 0,058 0,515 0,091 0,032 0,012
Agua 0,364 0,583 0,005 0,011 0,005 0,001 0,031
Maiz 0,012 0 0,339 0,089 0,289 0,264 0,007
Pastura 0,091 0 0,068 0,661 0,131 0,039 0,010
Soja 0,026 0 0,251 0,167 0,430 0,115 0,011
Trigo/soja 0,028 0 0,166 0,213 0,427 0,157 0,008
Urbano 0,154 0 0,073 0,194 0,106 0,037 0,435
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,203 0,010 0,033 0,560 0,088 0,061 0,044
Agua 0,077 0,885 0,004 0,014 0,007 0,003 0,009
Maiz 0,075 0 0,162 0,164 0,284 0,301 0,014
Pastura 0,088 0 0,044 0,601 0,152 0,089 0,025
Soja 0,060 0 0,197 0,151 0,413 0,167 0,012
Trigo/soja 0,058 0,001 0,119 0,130 0,455 0,225 0,014
Urbano 0,109 0,008 0,068 0,237 0,168 0,103 0,307
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,207 0,003 0,062 0,439 0,196 0,089 0,004
Agua 0,065 0,592 0,005 0,316 0,011 0,009 0,002
Maiz 0,061 0 0,128 0,175 0,282 0,353 0,001
Pastura 0,129 0 0,029 0,585 0,185 0,071 0,002
Soja 0,069 0 0,168 0,201 0,424 0,137 0,002
Trigo/soja 0,073 0 0,089 0,238 0,414 0,185 0,001












Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,771 0 0,082 0,302 0,080 0,087 0,238
Agua 0,032 0,983 0,000 0,001 0,000 0,001 0,008
Maiz 0,009 0 0,170 0,044 0,095 0,318 0,023
Pastura 0,112 0 0,063 0,374 0,080 0,073 0,104
Soja 0,045 0 0,553 0,185 0,540 0,334 0,172
Trigo/soja 0,015 0 0,127 0,083 0,198 0,178 0,047
Urbano 0,017 0 0,006 0,011 0,007 0,009 0,409
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,265 0,548 0,013 0,116 0,015 0,017 0,090
Agua 0,000 0,302 0,000 0,000 0,000 0,000 0,000
Maiz 0,091 0 0,191 0,083 0,165 0,322 0,069
Pastura 0,356 0 0,090 0,497 0,125 0,117 0,267
Soja 0,208 0 0,591 0,233 0,538 0,390 0,243
Trigo/soja 0,061 0 0,110 0,058 0,151 0,147 0,048
Urbano 0,018 0,046 0,005 0,013 0,008 0,007 0,282
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,364 0,382 0,053 0,169 0,046 0,045 0,052
Agua 0,003 0,134 0,000 0,001 0,000 0,000 0
Maiz 0,060 0,082 0,180 0,097 0,117 0,329 0,032
Pastura 0,250 0,081 0,051 0,237 0,072 0,057 0,090
Soja 0,211 0,188 0,576 0,324 0,546 0,353 0,087
Trigo/soja 0,090 0,080 0,132 0,136 0,208 0,207 0,026
Urbano 0,022 0,053 0,009 0,036 0,011 0,009 0,714
MEDIA
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,696 0 0,101 0,291 0,090 0,096 0,232
Agua 0,068 0,993 0,001 0,001 0,001 0,001 0,018
Maiz 0,014 0 0,175 0,043 0,100 0,290 0,033
Pastura 0,131 0 0,085 0,397 0,087 0,084 0,118
Soja 0,050 0 0,473 0,169 0,471 0,323 0,166
Trigo/soja 0,027 0 0,158 0,091 0,248 0,201 0,066
Urbano 0,015 0 0,006 0,008 0,005 0,006 0,367
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,331 0,280 0,030 0,153 0,025 0,029 0,141
Agua 0,004 0,640 0,000 0,000 0,000 0,000 0,004
Maiz 0,119 0 0,213 0,087 0,175 0,326 0,087
Pastura 0,284 0,031 0,119 0,520 0,147 0,132 0,259
Soja 0,172 0 0,499 0,163 0,452 0,328 0,158
Trigo/soja 0,067 0 0,130 0,064 0,193 0,176 0,064
Urbano 0,022 0,029 0,009 0,013 0,008 0,010 0,287
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,258 0,081 0,059 0,158 0,049 0,049 0,059
Agua 0,009 0,829 0,001 0,008 0,000 0,000 0
Maiz 0,083 0 0,187 0,096 0,119 0,289 0,014
Pastura 0,283 0,021 0,077 0,292 0,089 0,081 0,056
Soja 0,217 0 0,491 0,245 0,475 0,320 0,073
Trigo/soja 0,127 0 0,175 0,158 0,255 0,250 0,028














Apéndice I. Continuación. 
 
BAJA
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,738 0 0,156 0,443 0,144 0,138 0,275
Agua 0,024 0,983 0,000 0,000 0,000 0,000 0,019
Maiz 0,006 0 0,163 0,014 0,081 0,205 0,028
Pastura 0,158 0 0,126 0,390 0,141 0,118 0,165
Soja 0,038 0 0,387 0,082 0,387 0,288 0,144
Trigo/soja 0,026 0 0,161 0,066 0,242 0,246 0,066
Urbano 0,012 0 0,006 0,005 0,005 0,005 0,302
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,300 0,213 0,046 0,198 0,050 0,060 0,231
Agua 0,005 0,724 0,000 0,000 0,000 0,000 0,002
Maiz 0,103 0 0,215 0,054 0,152 0,277 0,067
Pastura 0,383 0 0,184 0,625 0,256 0,259 0,386
Soja 0,143 0 0,447 0,086 0,379 0,264 0,100
Trigo/soja 0,049 0,007 0,098 0,027 0,151 0,129 0,041
Urbano 0,017 0,017 0,010 0,009 0,010 0,011 0,173
Bajo Agua Maiz Pastura Soja Trigo/soja Urbano
Bajo 0,184 0,067 0,069 0,107 0,065 0,063 0,058
Agua 0,004 0,880 0,000 0,006 0,000 0,000 0,002
Maiz 0,057 0 0,150 0,044 0,097 0,263 0,023
Pastura 0,477 0 0,134 0,595 0,255 0,211 0,104
Soja 0,157 0 0,486 0,126 0,363 0,251 0,073
Trigo/soja 0,097 0 0,149 0,087 0,206 0,198 0,032








Apéndice II. Especies identificadas durante los muestreos a campo y sus hábitos 
alimenticios y de nidificación (*). Grupos tróficos: CAR: carnívoro, FIL: filtrador, GRA: 
granívoro, INS: insectívoro, INV: invertebradívoros, NEC: nectarívoro, OMN: omnívoro, 
PP: pequeñas presas (**). Las especies marcadas con un asterisco fueron incluidas en 
los análisis de correspondencia canónica. Nidificación: Árboles: incluye árboles a 
distintas alturas, generalmente en el canopeo. Arbustos: incluye arbustos y árboles a 
baja altura. Cavidades: incluye cavidades naturales, en árboles, nidos abandonados y 
en construcciones. Suelo: incluye directamente sobre el suelo o vegetación herbácea a 
poca altura. Palustre: incluye vegetación de ribera. La abundancia está estimada como 
número de individuos estimados usando la corrección de Farnsworth et al. (2002). La 





































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































(*) La taxonomía sigue la nomenclatura establecida por BirdLife International (2010) 
The BirdLife checklist of the birds of the world, with conservation status and taxonomic 
sources. Version 3. 
http://www.birdlife.org/datazone/species/downloads/BirdLife_Checklist_Version_3.zip 
(**) La información sobre hábitos alimenticios y de nidificación fue extraída de 
consultas a expertos y de la bibliografía publicada (Fraga 1983, 1984, Luque 1984, 
Marcondes-Machado 1988, Beltzer 1990a, 1990b, de la Peña 1992, Villaseñor 1993, 
Jiménez 1995, Wiley 1998, Bó 1999, Darrieu et al. 2001, Leveau et al. 2002, Camperi 
et al. 2004, Biondi et al. 2005, Montalti et al. 2005, Massoni et al. 2007). 
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